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L’objectif de cette thèse est d’évaluer les modifications du métabolisme secondaire 
des plantes contaminées aux éléments trace métalliques (ETM) et leurs conséquences sur les 
communautés bactériennes rhizosphériques associées incluant des bactéries présentant des 
phénotypes de MultiDrug Résistance (MDR). Nous nous sommes focalisés sur deux contextes 
de sols exposés aux métaux : la phytoremédiation de sites miniers au Vietnam et la 
reconversion de sols agricoles contaminés par la re-déposition atmosphérique d’activités 
métallurgiques en France. 
Nos résultats ont mis en évidence que la contamination par différents types de métaux 
(dont Cu et Pb principalement) a conduit à une altération de la production des métabolites 
secondaires des racines, tiges et feuilles de la plante hyperaccumulatrice Pteris vittata et que 
concernant les racines des tendances similaires dans les changements métaboliques ont pu être 
observés dans un autre type de contexte de pollution (Zn et Pb plus particulièrement). De 
même, les profils métaboliques des parties souterraines (racines et rhizomes) de Miscanthus x 
giganteus ont été modifiés par les concentrations en Pb, Cd et Zn des sols agricoles.  
Pour les deux plantes examinées des dérivés de l’acide chlorogénique ont été retrouvés 
en proportions augmentées dans les racines malgré des contextes de nature des sols et de 
pollutions métalliques très contrastés. Cependant, les dérivés de tanin catéchiques sont 
spécifiquement trouvés en proportions plus élevées dans les racines de P. vittata sous pression 
métallique. Ces polyphénols sont connus pour leur capacité à piéger les radicaux libres et leur 
pouvoir antioxydant et pourraient donc être impliqués dans l’adaptation de ces plantes au 
stress métallique en contribuant à limiter le stress oxydatif généré par les ETM. Au niveau des 
parties aériennes, nous n’avons étudié que le changement pour P. vittata et avons mis en 
évidence une proportion plus élevée de dérivés flavonoïdiques pour les plantes contaminées.  
Nos résultats de métagénomique nous permettent de conclure également sur un effet 
des ETM sur la diversité et la richesse spécifique des communautés bactériennes des sols 
étudiés : une forte contamination en Cu (10 fois la limite autorisée) a diminué la diversité et la 
richesse bactérienne, alors que pour des niveaux en ETM plus modérés incluant Cu, Pb et Zn, 
la diversité des communautés bactériennes rhizosphériques semble plus influencée par la 
plante ou la saison plutôt que par l’effet des ETM. Cet effet sur la composition bactérienne de 
la rhizosphère de P. vittata se traduit par un enrichissement de certains genres connus comme 
pathogènes opportunistes de l’homme, notamment Ralstonia, Acinetobacter, Burkholderia et 
Mycobacterium. En outre, le genre Cupriavidus, connu comme très résistant aux ETM est le 
seul genre spécifiquement associé à P. vittata qui ait été augmenté au sein de la communauté 
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rhizosphérique pour les deux sites miniers étudiés par rapport aux sols rhizosphériques non 
pollués. Ce genre pourrait donc être impliqué dans le processus d’adaptation de cette plante 
au stress métallique. Quant aux communautés rhizosphériques de Miscanthus x giganteus, la 
sélection de Stenotrophomonas et Pseudomonas dans les sols agricoles contaminés a été 
observée. Dans le cadre de cette thèse nous avons également mis au point une méthode rapide 
pour tester l’impact de métabolites végétaux sur des souches pathogènes d’origine clinique et 
environnementale et également évaluer leur activité inhibitrice de pompes à efflux (IPE) de la 
famille des RND. Nos données ont ainsi permis de mettre en évidence des activités 
intéressantes et comparables à celle de l’inhibiteur de pompe à efflux PAβN pour des 



























The objective of this thesis is to evaluate the modification of plant secondary 
metabolism production contaminated with metallic trace elements (MTE) and its 
consequences on the associated rhizospheric bacterial communities including bacteria 
presenting MultiDrug Resistant (MDR) phenotypes. We have focused on two contexts of 
metals exposure: the phytoremediation of mining sites in Vietnam and the reconversion of 
agricultural soils contaminated by the atmospheric re-deposition of metallurgical activities in 
France. 
Our results highlighted that contamination by different types of metals (mainly Cu and 
Pb) has led to an alteration in the production of secondary metabolites in the roots, stems and 
leaves of the hyper-accumulating Pteris vittata and for roots, a similar trend in the metabolic 
changes could be observed in another type of pollution context (Zn and Pb more particularly). 
Similarly, the metabolic profiles of the underground parts (roots and rhizomes) of Miscanthus 
x giganteus were modified by the concentrations of Pb, Cd and Zn in agricultural soils. 
For the two plants examined chlorogenic acid derivatives have been found in 
increased proportions in the roots despite soil type and pollution context were highly 
contrasted. However, catechic tannin derivatives are specifically found in higher proportions 
in the roots of P. vittata under metal pressure. These polyphenols are known for their ability 
to scavenge free radicals and their antioxidant properties and thus could be involved in the 
adaptation of these plants to metallic stress by helping to limit the oxidative stress generated 
by MTE. At the level of the aerial parts, we studied only the change for P. vittata and 
evidenced higher proportions of flavonoid derivatives for contaminated plants. 
Our metagenomic results allow us to conclude also on the effect of MTE on the 
diversity and the specific richness of the bacterial communities of the studied soils: a high 
contamination of Cu (10 times the allowed limit) decreased dramatically bacterial richness 
and diversity, while for more moderate MTE levels including Cu Pb and Zn, the diversity of 
rhizosphere bacterial communities was more explained by plant or season effect rather than an 
effect of MTE. This effect on P.vittata rhizosphere bacterial composition is reflected by an 
enrichment in genera known as opportunistic human pathogens, including Ralstonia, 
Acinetobacter, Burkholderia and Mycobacterium. In addition, Cupriavidus, known as a highly 
resistant genus, is the only P. vittata specifically associated genus found in increased 
proportions at both mining sites compared to non-contaminated rhizosphere soils. This genus 
could then be involved in the adaptation process of this plant with metal stress. As for the 
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rhizospheric communities of Miscanthus x giganteus, the selection of Stenotrophomonas and 
Pseudomonas in agricultural soils contaminated with MTE was observed.  
As a part of this thesis, we have also developed a rapid method for testing the impact 
of plant metabolites on pathogenic strains of clinical and environmental origin and their efflux 
pump inhibition (EPI) activity of RND family. Our data thus showed interesting and notable 
EPI activities comparable to that of the efflux pump inhibitor PAβN for tested compounds 








Les menaces écologiques causées par la contamination des écosystèmes par les 
éléments traces métalliques (ETM) sont très préoccupantes notamment dans les pays en voie 
de développement. Les ETM tels que le zinc, le cuivre, le cadmium, le plomb sont des 
composants naturels de la croûte terrestre, mais dans de nombreux écosystèmes les 
concentrations de plusieurs de ces éléments ont atteint des niveaux toxiques pour les 
organismes vivants suite aux activités anthropiques telles que l’industrie minière et 
métallurgique ou les pratiques agricoles. Bien que certains ETM soient essentiels pour la 
physiologie bactérienne (Cu, Zn, Fe…), d’autres (Cr, As, Cd) sont toxiques pour les cellules, 
même à faible dose, entrainant au sein des communautés bactériennes des modifications 
d’abondance, de diversité génétique et de leurs fonctions (Epelde et al. 2012 ; Lenart-Boro 
and Boro 2014) affectant ainsi le fonctionnement global des écosystèmes (Jaishankar et al. 
2014 ; Singh et al. 2014). La réponse adaptative des communautés bactériennes au stress 
métallique peut être observée au travers de l’augmentation de la proportion de bactéries 
résistantes aux ETM. Par ailleurs les plantes sont connues pour structurer les communautés 
bactériennes du sol via leur exsudats racinaires (Hartmann et al. 2008 ; Michalet et al. 2013). 
Les plantes colonisant les sols contaminés en ETM développent des réponses physiologiques 
adaptées à ces polluants, dont l’hyperaccumulation, la production de chélateurs, la production 
de métabolites de défense… (e.g. Malecka et al. 2012). Ces adaptations incluent des 
modifications du métabolisme végétal, modifications qui en retour peuvent avoir un impact 
direct (production de métabolites ayant des activités antimicrobiennes) ou indirect (production 
de métabolites affectant la biodisponibilité des métaux) sur la fonction et la diversité des 
populations bactériennes associées aux racines (rhizosphère) ou aux feuilles (phyllosphère). 
Récemment, une théorie intitulée «Plants call for support» pose l'hypothèse que les 
changements induits par la pollution dans l'exsudation des racines pourraient permettre de 
sélectionner des communautés microbiennes présentant des traits bénéfiques pour les plantes 
(par exemple les capacités de dégradation), permettant une meilleure adaptation aux 
contaminants (Thijs et al. 2016).  
Il a également été observé au sein de communautés bactériennes exposées aux ETM 
une corrélation positive entre la présence de métaux et la résistance à la fois à ces métaux et 
aux antibiotiques chez les bactéries indigènes, ceci indépendamment du métal ou de 
l’antibiotique (Baker-Austin et al. 2006). De telles observations ont été faites dans des 
milieux aussi variés que le tube digestif de primates porteurs d’amalgames dentaires 
contenant du mercure (Summers et al. 1993) les milieux aquatiques (Filali et al. 2000 ; 
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McArthur and Tuckfield 2000 ; Stepanauskas et al. 2005), les sédiments (Allen et al. 1977 ; 
Rasmussen and Sørensen 1998), et les sols (Berg et al. 2010). Cette résistance aux 
antibiotiques et aux ETM peut-être co-sélectionnée dans trois cas : i) la co-résistance qui a 
lieu lorsque les gènes permettant les deux types de résistance sont placés sur le même élément 
mobile, ii) la résistance croisée qui a lieu lorsqu’un même mécanisme permet à la fois de 
résister à un antibiotique et à un métal et iii) la co-régulation qui a lieu lorsque la régulation 
d’un mécanisme, induite par la présence d’un métal ou d’un antibiotique, régule également un 
autre mécanisme, permettant ainsi les deux résistances. Résistance croisée et co-régulation 
mettent en jeu les pompes à efflux (Alvarez-Ortega et al. 2013). Il existe quatre mécanismes 
généraux permettant de résister aux antibiotiques (ATB): l'inactivation ou la modification de 
l'ATB, la modification de la cible de l'ATB, la modification des voies métaboliques et la 
réduction de l'accumulation intracellulaire de l’ATB par diminution de la perméabilité 
membranaire et/ou l'activité croissante des systèmes d’efflux. Ces systèmes d’efflux sont 
importants chez les procaryotes et permettent de catalyser l’efflux actif de nombreux 
composés incluant les antibiotiques, les composés organochlorés ou les ETM (Alvarez-Ortega 
et al. 2013). Ces pompes à efflux contribuent largement à l’acquisition du phénotype 
« MultiDrug Resistant » (MDR). Elles ont pour caractéristiques d’être peu spécifiques vis-à-
vis de leurs substrats (Maseda et al. 2011). Ces protéines peuvent représenter 6 à 18% des 
transporteurs membranaires retrouvés chez les bactéries. Ces pompes sont regroupées en cinq 
principales familles : MATE (Multidrug And Toxic compound Extrusion), ABC (ATP 
Binding Cassette), MFS (Major Facilitator Superfamily), SMR (Staphylococcal 
MultiResistance) et RND (Resistance Nodulation Division) (Alvarez-Ortega et al. 2013; 
Youenou et al. 2015).  
La multi-résistance aux antibiotiques [i.e. « multidrug resistance » (MDR) 
(Theuretzbacher 2012)] définie comme la résistance à au moins trois antibiotiques parmi cinq 
testés issus de familles différentes, est une préoccupation grandissante en milieu hospitalier. 
Elle concerne les pathogènes bactériens humains qu’ils soient dits stricts ou opportunistes et 
constitue un risque pour la santé humaine notamment chez les personnes immunodéprimées. 
La présence de bactéries multi-résistantes aux antibiotiques chez l’animal est également 
reconnue et fait l’objet de surveillance chez les animaux d’élevage dans le contexte du risque 
de dissémination de l’animal à l’homme. En dehors du milieu hospitalier les bactéries au 
phénotype MDR ont une prévalence accrue dans les environnements fortement anthropisés où 
différents stress chimiques tels que les biocides, les ETM, les hydrocarbures semblent à 
l’origine de cette sélection (Alonso et al. 2000; Allen et al. 2010; Berg et al. 2010; Deredjian 
et al. 2011, 2016). Les plantes produisent également des métabolites qui pourraient avoir un 
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effet sur les phénotypes MDR en modulant l’expression et/ou l’activité des pompes à efflux 
(Palumbo et al. 1998; Burse et al. 2004; Stavri et al. 2007). Les métabolites secondaires des 
plantes représentent donc une source potentielle de composés actifs pouvant impacter les 
populations microbiennes en sélectionnant des bactéries (multi)résistantes. 
Dans ce contexte, nous formulons l’hypothèse que l’adaptation métabolique de la 
plante à la pollution aux ETM (i.e. modification de la production des métabolites secondaires) 
entraine une modification de la structure génétique des communautés bactériennes qui lui sont 
associées et induit chez certaines populations une modulation de l’expression de leurs pompes 
à efflux. L’objectif général de notre projet est donc d’évaluer les conséquences d’une 
exposition des plantes aux ETM sur les communautés bactériennes rhizosphériques selon une 
approche pluridisciplinaire incluant la métabolomique, la microbiologie et la métagénomique. 
Le travail de thèse visera ainsi à répondre aux 3 questions scientifiques suivantes :  
i) les ETM modifient-ils la production des métabolites secondaires des plantes se 
développant sur des sols contaminés? 
ii) la contamination en ETM et la modification du métabolisme de la plante ont-ils des 
effets combinés sur les communautés bactériennes rhizosphériques incluant les bactéries 
(multi)résitantes ? 
iii) les métabolites secondaires de la plante et les ETM impactent-ils la modulation de 
la résistance aux antibiotiques? 
Pour répondre à ces questionnements, nous nous sommes intéressés à 2 contextes de 
sols contaminés par les ETM, d’une part un contexte de phytoremédiation d’une zone minière 
au Vietnam et d’autre part un contexte de reconversion de sols agricoles contaminés pour la 
production de plantes bioénergétiques en France. Les sites étudiés au Vietnam sont localisés 
dans la province de Thai Nguyen et sont fortement contaminés en Cu (site Ha Thuong) ou Zn 
et Pb (site Trai Cau) suite aux activités minières intensives menées pendant 20 ans. Des essais 
de phytoremédiation par des plantes hyperaccumulatrices ont été réalisés avec entre autre la 
fougère Pteris vittata. Les sols agricoles français sont localisés à Dourges et Courcelles (Pas-
de-Calais) et présentent une contamination en Zn, Cd et Pb, résultant de la redéposition 
atmosphérique consécutive à l’activité du groupe Metaleurop (fonderie de Zn et de Pb). 
Le manuscrit de thèse est structuré en quatre chapitres : 
Le premier est une synthèse bibliographique présentant des données sur les 
interactions plantes/ETM, plantes/microorganismes du sol et ETM/microorganismes incluant 
la MDR.  
Le deuxième chapitre décrit les dispositifs biologiques, les protocoles expérimentaux 
ainsi que les méthodes d’analyses utilisées dans le cadre de mon projet de thèse. 
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Le troisième chapitre présente les principaux résultats obtenus et se divise en 3 
parties :  
i. Impact des ETM sur le métabolisme secondaire de Pteris vittata et sur les 
communautés bactériennes rhizosphériques associées 
ii. Impact des ETM sur le métabolisme secondaire de Miscanthus x giganteus et 
sur les communautés bactériennes rhizosphériques associées 
iii. Impact de métabolites et extraits de plantes sur les propriétés de résistance 
bactérienne aux antibiotiques  
Dans les parties 1 et 2 nous avons comparé les profils métaboliques de différentes 
parties des plantes Pteris vittata et Miscanthus x giganteus, prélevées sur des sols contaminés 
ou non, et identifié les métabolites différentiellement produits. En parallèle, nous avons 
analysé par des approches de culture et/ou de métataxogénomique la structure génétique des 
communautés bactériennes rhizosphériques en s’intéressant plus particulièrement aux 
populations résistantes aux antibiotiques et aux ETM ainsi qu’aux espèces pathogènes 
opportunistes de l’homme. Dans la partie 3 des tests d’activités antimicrobiennes et d’effets 
inhibiteurs des pompes à efflux de métabolites purs ou d’extraits totaux obtenus à partir de 
plantes se développant sur sols contaminés ont été réalisés.  
Le manuscrit s’achève par un chapitre « discussion/perspectives » permettant de 



















I. Pollution des sols par les ETM: un problème écologique global 
 
I.1. Définition des ETM 
 Les métaux sont définis comme des éléments de la classification périodique formant 
des cations en solution. Il existe plusieurs définitions des métaux lourds, basées 
principalement sur leur densité volumique de masse. Selon plusieurs articles, le seuil de 
densité pour un « métal lourd » varie entre 3.5 et 7 g/cm3 (Appenroth 2010). Cependant les 
métaux lourds sont considérés par la majorité des auteurs comme les 53 éléments du « d-
block » dans la classification périodique (Fig. 1) dont la masse volumique est supérieure à 5 
g/cm3 (Nies 1999; Järup 2003). Plus récemment la notion « d’éléments traces métalliques » a 
été utilisée pour se substituer au terme « métaux lourds », désignant les éléments métalliques 
naturels trouvés à une concentration inférieure à 1000 mg/kg dans les sols, et inférieure à 100 
mg/kg dans les matières sèches de tous les organismes vivants (Alloway 2012). Dans cette 
thèse nous allons utiliser le terme « ETM ». 
En fonction de leurs rôles physiologiques, on peut classer les ETM en deux 
catégories : 
- les éléments dits essentiels car impliqués dans plusieurs processus physiologiques et 
biochimiques des organismes vivants. Ce sont des microéléments existants sous forme de 
trace, indispensables au métabolisme de base. Cependant, si certains éléments sont bénéfiques 
lorsque présents à faible dose ils peuvent devenir toxiques à des concentrations élevées (Cu, 
Fe, Zn, Ni…). Par exemple, le Cu est un élément essentiel agissant comme porteur d’électron 
dans le processus de respiration chez les plantes mais il devient toxique en teneur excessive 
(Emamverdian et al. 2015) 
 - les éléments dits non essentiels ou toxiques, c’est-à-dire les éléments dont les rôles 
physiologiques et biologiques restent inconnus et qui provoquent des effets toxiques chez les 





Figure 1. Tableau périodique des éléments (adapté de Dayah, 1997) 
 
I.2. Sources de la contamination  
 Les ETM sont des constituants naturels de la croûte terrestre. Des modifications des 
teneurs en métaux dans les sols résultent de phénomènes naturels (redéposition atmosphérique 
suite à l’activité volcanique) ou anthropiques (activités minières, industrie chimique, pratiques 
agricoles). S’ils sont pour certains transformables par des processus d’oxydo-réduction, de 
méthylation, ils ne sont pas « biodégradables ».  
  
I.2.1. Sources naturelles  
 Les sources les plus importantes d’ETM sont le matériel parental géologique. Les 
métaux sont libérés lors du processus d’altération des roches pour former le fond géochimique 
et la composition et les concentrations en métaux dans les sols dépendent du type de roche et 
de son âge. En outre, les poussières soulevées par le vent et les éruptions volcaniques sont des 
émetteurs naturels d’ETM dans les écosystèmes (Reichman 2002; Nagajyoti et al. 2010) 
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 I.2.2. Sources anthropiques 
 Les activités anthropiques sont les principales sources d’émission et de dispersion des 
ETM dans l’environnement. L’exploitation minière et métallurgique, l’industrie chimique, 
l’industrie galvanoplastique ou l’industrie nucléaire contribuent à la pollution des 
écosystèmes par les ETM. D’autre part, les pratiques agricoles utilisant des engrais chimiques 
pour améliorer la fertilité des sols, ainsi que les activités liées aux transports urbains sont 
aussi des sources d’introduction d’ETM dans les compartiments sol, eau et atmosphère. Le 
tableau 1 résume ces principales sources d’ETM. 
 




Semi-conducteurs, raffinage du pétrole, produits de préservation du 
bois, additifs pour l'alimentation animale, énergie du charbon 
Plantes, herbicides, volcans, mines et fonderies 
Cu 
Industrie de la galvanoplastie, fusion et affinage, exploitation minière, 
biosolides, agriculture 
Cd 
Les sources géogènes, fusion et raffinage des métaux, combustion des 
énergies fossiles 
Application d'engrais phosphatés, boues d'épuration 
Cr Industrie de la galvanoplastie, boues, déchets solides, tanneries 
Pb 
Extraction et fusion de minerais métallifères, combustion d'essence au 
plomb, eaux usées municipales, déchets industriels, peintures 
Hg 
Éruptions volcaniques, incendies de forêt, émissions des industries 
produisant la soude caustique, combustion du charbon ou de la tourbe 
Se 
Extraction du charbon, raffinage du pétrole, combustion des énergies 
fossiles, industrie de la fabrication du verre, chimie de synthèse (par 
exemple, vernis, formulation de pigment) 
Ni 
Éruptions volcaniques, remblai, incendies de forêt, éclatement de 
bulles et échange de gaz dans les océans, altération des sols et des 
matériaux géologiques 
Zn 
Industrie galvanoplastique, fusion et affinage, exploitation minière, 




II. Les ETM dans un contexte d’interaction plante/microorganisme 
II.1. Le métabolisme secondaire des plantes 
Les métabolites secondaires sont des composés de faible masse moléculaire (<1000 
Da généralement) qui ne jouent pas un rôle fondamental pour les plantes comme les 
métabolites primaires, mais qui sont impliqués dans l’adaptation des plantes à leur 
environnement, notamment dans les interactions biotiques (Ramakrishna and Ravishankar 
2011; Naik and al-Khayri 2016). Une grande variété de métabolites secondaires est 
synthétisée par les plantes supérieures à partir des métabolites primaires (par exemple 
carbohydrates, lipides et acide aminés) et sont le résultat d’une co-évolution entre les plantes 
et leur environnement biotique. Connus comme principes actifs pour la production de 
médicaments, d’additifs alimentaires et d’arômes, ou de parfums, ils contribuent notamment à 
la formation des odeurs et des couleurs chez les plantes (Ramakrishna and Ravishankar 2011; 
Murthy et al. 2014). Leur rôle dans la croissance et le développement des plantes est de plus 
en plus étudié, notamment afin d’améliorer les techniques de culture. Ils pourraient par 
exemple fournir aux plantes des avantages dans la survie en les protégeant des stress biotiques 
ou abiotiques, en améliorant la disponibilité des éléments nutritifs, en agissant comme 
mécanisme de défense métabolique, ou en améliorant les interactions compétitives avec 
d’autres organismes (Breitling et al. 2013). 
Les métabolites secondaires des plantes se répartissent en 3 groupes chimiques : les 
alcaloïdes, les terpénoïdes et les composés phénoliques. Parmi eux, les polyphénols 
constituent une vaste diversité de composés bioactifs impliqués dans de nombreux processus 
d’interactions biotiques depuis la symbiose jusqu’à la résistance aux maladies (Cheynier et al. 
2013). Ils sont définis comme des « dérivés non azotés dont le ou les cycles aromatiques sont 
principalement issus du métabolisme de l’acide shikimique ou/et de celui d’un polyacétate » 
(Bruneton 2009). Ils sont classés en fonction de leur squelette carboné (ex : 
phénylpropanoïdes, lignanes, stilbènes, flavonoïdes, anthraquinones). Les polyphénols ont 
diverses fonctions dans les plantes mais tous ont pour caractéristiques communes de posséder 
des propriétés antioxydantes et antimicrobiennes plus ou moins marquées du fait de leur 
fonction phénol.  
 
II.2. Effets des ETM sur le métabolisme secondaire des plantes 
Parmi les stress abiotiques, les ETM sont connus pour influencer la production de 
métabolites chez les plantes (Nasim and Dhir 2010). Il a été rapporté que les plantes 
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s’adaptent au stress métallique en changeant leur métabolisme, incluant la production de 
métabolites secondaires (Singh et al. 2016). Les composés phénoliques sont les plus impactés 
par les métaux, en raison des groupes (-OH) libres typiquement associés à leurs structures. 
Lors du stress métallique, les composés phénoliques peuvent jouer le rôle de chélateurs (grâce 
aux fonctions ortho dihydroxy par exemple) et peuvent également limiter la production 
d’espèces réactives de l’oxygène (ou « reactive oxygen species » - ROS) générés par les 
métaux, du fait de leur capacité de piégeage des radicaux libres. L'induction de la biosynthèse 
des composés phénoliques a été observée chez le blé en réponse à la toxicité du Ni (Diáz et al. 
2001). Cependant, il a été rapporté que le Ni inhibait l’accumulation des anthocyanes 
(Hawrylak et al. 2007; Ramakrishna and Ravishankar 2011). L’augmentation de la teneur en 
composés phénoliques a également été signalée chez Phaseolus vulgaris en présence de 
concentrations croissantes de Cd (Dı́az et al. 2001) ou de Pb (Hamid et al. 2010). Diaz et 
collaborateurs (2001) ont décrit que les feuilles de Phyllantus tenellus contiennent plus de 
composés phénoliques que celles des plantes contrôle après avoir été pulvérisées avec du 
CuSO4 (Dı́az et al. 2001). Sous stress Cu, la teneur totale des composés phénoliques chez 
Brassica juncea est significativement augmentée et ces composés se caractérisent par des 
activités antioxydantes (Poonam et al. 2015). Melato et al. (2012) ont observé une corrélation 
linéaire entre la concentration des métaux et la teneur totale en phénols solubles, acides 
phénols libres et composés phénoliques liés à la paroi cellulaire de Chrysopogon zizanioides, 
confirmant l’induction de la production des composés phénoliques chez cette plante en 
présence de concentration élevée en métaux (Melato et al. 2012). En outre, Michalak (2006) a 
rapporté une corrélation positive entre la production des composés phénoliques et l'activité 
des enzymes impliqués dans la biogénèse des composés phénoliques, suggérant une synthèse 
de novo de phénols sous le stress métallique. Cependant, il est également mentionné que 
l'augmentation de la concentration en flavonoïdes est principalement le résultat d’hydrolyse 
des conjugués, et non pas d’une biosynthèse de novo (Michalak 2006).  
En résumé le stress métallique induit globalement la production de composés 
phénoliques chez les plantes, et leurs propriétés antioxidantes et de chélation des métaux en 
font des métabolites plus particulièrement intéressants à étudier bien que la majeure partie des 
études publiées se soient basées sur des analyses quantitatives de la teneur en polyphénols 
sans s’intéresser qualitativement aux modifications qui pouvaient s’opérer. C’est pourquoi 




II.3. La métabolomique, un outil efficace pour l’étude du métabolisme secondaire 
Inventée depuis une vingtaine d’années, la métabolomique est un domaine 
relativement nouveau de la technologie des «omiques» (incluant la génomique, la 
transcriptomique et la protéomique comme sciences utilisées pour la compréhension des 
systèmes biologiques globaux) et qui concerne principalement la caractérisation des 
métabolites de petite taille utilisant des techniques spectroscopiques telles que la résonance 
magnétique nucléaire (NMR) ou la spectrométrie de masse (MS) combinée ou non (FT-ICR 
MS) à la chromatographie liquide ou gazeuse (LC-MS ou GC-MS), ou à l’éléctrophorèse 
capillaire (CE-MS)(Rochfort 2005; Wishart 2008; Okazaki and Saito 2012; Hong et al. 2016). 
La métabolomique se focalise principalement sur la quantification et l’identification haut-
débit de l’ensemble des petites molécules (<1500 Da) trouvées dans un organe, une cellule ou 
un organisme, dit métabolome (Wishart 2008). Elle est appliquée dans plusieurs domaines 
différents dont la recherche et le développement de médicaments, la recherche de 
biomarqueurs, en santé humaine et animale, en microbiologie, biologie végétale, chimie 
alimentaire et surveillance de l’environnement (Wishart 2016). La métabolomique a été 
appliquée dans plusieurs études phytochimiques, en particulier en combinaison avec des 
analyses multivariées, telles que l’analyse en composantes principales (PCA), l’analyse de 
regroupement hiérarchique (HCA), ou la régression des moindres carrés partiels (PLS-DA) 
(Catchpole et al. 2005; Moco et al. 2007; Kusano et al. 2007; Grata et al. 2007; Ku et al. 
2010; Okazaki and Saito 2012). Récemment, cette approche a également été utilisée pour 
corréler le profil métabolique des extraits de plantes avec leurs activités biologiques, afin de 
mettre en évidence les métabolites discriminants entre les échantillons actifs ou inactifs, par 
exemple les composés cytotoxiques chez une ronce (Rubus occidentalis), ou l’activité 
antivirale et anti-VIH de l’acide caffeoylquinique identifié chez Helichrysum populifolium 
(Lee et al. 2015; Frédérich et al. 2016).  
 
III. Impacts des ETM sur les communautés bactériennes du sol 
Au cours des dernières années, de nombreuses recherches se sont focalisées sur 
l’impact écologique des ETM sur les populations bactériennes du sol. Dans des contextes 
d’environnement fortement contaminés on peut observer une baisse de la biomasse 
microbienne, une modification dans l’abondance et la diversité des populations bactériennes 
avec une diminution des populations les plus sensibles et un enrichissement des plus 
résistantes, et également l’inhibition de certaines activités bactériennes (Konopka et al. 1999; 
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Turpeinen et al. 2004a; Guo et al. 2009; Berg et al. 2010; Azarbad et al. 2013; Nunes et al. 
2016).  
 
III.1. Approches méthodologiques 
Avant les années 2000s, les études d’impact des ETM sur les communautés 
microbiennes s’appuyaient principalement sur des approches dépendantes de la culture, c’est-
à-dire impliquant l’isolement et la culture des microorganismes, et sur la mesure de 
paramètres globaux tels que la biomasse, les activités enzymatiques, les propriétés 
métaboliques…(Ranjard et al. 2000; Kirk et al. 2004). Ces techniques sont rapides et 
économiques, cependant, certaines d’entre elles sont considérées comme sélectives car non 
représentatives de l’ensemble de la communauté microbienne. Par exemple il est estimé que 
de 0.1% à moins de 10% des bactéries ou champignons retrouvés dans les sols sont 
cultivables (Ranjard et al. 2000; Gołębiewski et al. 2014). Des avancées importantes en 
biologie moléculaire et biochimie ont conduit au développement de nouvelles approches 
indépendantes de la culture basée sur l’analyse des ADNs, ARNs, ou phospholipides extraits 
directement des échantillons. Parmi les plus anciennes méthodes on peut citer l’analyse des 
acides gras phospholipidiques (PLFA), méthodes qui ont été longtemps utilisées pour évaluer 
simultanément l’impact des métaux sur les communautés bactériennes et fongiques de sols 
(Frostegård et al. 1993; Kelly et al. 1999; Turpeinen et al. 2004a; Chodak et al. 2013; Azarbad 
et al. 2013). Depuis les années 2000s, plusieurs approches basées sur l’amplification sélective 
par PCR de fragments d’ADN suivi de leur migration électrophorétique sur gels d'agarose ou 
de polyacrylamide sont employées. L’une des plus utilisées est l’électrophorèse sur gel en 
gradient dénaturant (DGGE pour Denaturing Gradient Gel Electrophoresis) (Müller et al. 
2001; Ellis et al. 2003; Feris et al. 2004; Gremion et al. 2004; Li et al. 2006; Lorenz et al. 
2006; Wakelin et al. 2010; Berg et al. 2010; Altimira et al. 2012). Cette méthode est rapide et 
permet l’analyse simultanée d’un grand nombre d’échantillons. D’autres techniques ont 
également été développées. On peut ainsi citer des études utilisant l’analyse du 
polymorphisme de longueur des fragments de restriction (RFLP et T-RFLP) (Sandaa et al. 
2001; Turpeinen et al. 2004a; Tipayno et al. 2012) et l’analyse du polymorphisme de taille de 
l'intergène entre les ADRr 16S et 23S (ARISA) (Lejon et al. 2008; Wood et al. 2016). Plus 
récemment une utilisation accrue des approches méta(taxo)génomiques et méta-
transcriptomiques grâce aux techniques de « Next Generation Sequencing » (NGS) a marqué 
une nouvelle page pour l’analyse des communautés bactériennes. Grâce à ces nouveaux outils 
il est devenu possible de déterminer avec une plus grande précision la composition de 
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microbiotes complexes et de lier la diversité taxonomique à la diversité fonctionnelle 
(Fakruddin and Mannan 2013; Gołębiewski et al. 2014). Les plateformes de séquençage les 
plus utilisées sont celles de Roche, Illumina, Ion Torrent et ABI SOLiD, avec des variations 
en précision, taux de couverture et biais systématiques (Harismendy et al. 2009; Unno 2015). 
Ces technologies s’accompagnent de logiciels bioinformatiques pour traiter les données de 
séquences dont MOTHUR (Schloss et al. 2009) et QIIME (Caporaso et al. 2010), logiciels les 
plus utilisés pour analyser les séquences du gène codant l’ARNr 16S. De nombreux travaux 
ont ainsi utilisés le pyroséquençage de ce gène pour étudier l’effet des ETM sur les 
communautés bactériennes du sol (i.e. Hur et al. 2011; Sheik et al. 2012; Berg et al. 2012; 
Chodak et al. 2013; Gołębiewski et al. 2014; Pereira et al. 2014; Muehe et al. 2015; Hong et 
al. 2015; Wang et al. 2016; Nunes et al. 2016).  
 
III.2. Biomasse microbienne 
Le sol est considéré comme l’un des plus riches réservoirs en microorganismes car il 
contient divers nutriments nécessaires pour la croissance et le métabolisme bactérien. Un 
gramme de sol peut contenir jusqu’à plusieurs milliards d’unité de bactéries appartenant à des 
milliers d’espèces différentes (Rosselló-Mora and Amann 2001). Leita et collaborateurs 
(1995) ont montré que les ETM affectent la croissance, la morphologie et le métabolisme des 
microorganismes du sol, par les perturbations fonctionnelles, la dénaturation des protéines ou 
la destruction de l'intégrité des membranes cellulaires (Leita et al. 1995). Ces modifications 
pourraient entrainer des diminutions de biomasse microbienne. Plusieurs études ont ainsi fait 
état d’une réduction de la biomasse bactérienne du sol en conséquence de contamination par 
les métaux (Konopka et al. 1999; Kelly et al. 1999; Ekelund et al. 2003; Wang et al. 2007b; 
Guo et al. 2009; Chen et al. 2014).  
 
III.3. Structure et diversité de la communauté bactérienne 
De nombreuses études ont montré que le stress métallique entraine des modifications 
plus ou moins importantes de la structure des communautés microbiennes telluriques, 
cependant les résultats sont souvent contrastés en raison des différences de propriétés 
physico-chimiques du sol conditionnant la biodisponibilité des métaux, le niveau de 
contamination, le temps d’exposition ou la résolution des techniques utilisées (Ekelund et al. 
2003; Turpeinen et al. 2004; Li et al. 2006; Lorenz et al. 2006; Lejon et al. 2008; Guo et al. 
2009; Wakelin et al. 2010; Berg et al. 2012; Singh et al. 2014; Epelde et al. 2015; Azarbad et 
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al. 2016; Nunes et al. 2016). Par exemple, Wakelin et collaborateurs (2010) ont étudié 
l'impact du Cu sur les communautés bactériennes dans un site contaminé au Cu à Hygum 
(Danemark) en utilisant la DGGE et ont souligné que la diversité bactérienne augmentait avec 
le gradient de Cu mais diminuait considérablement lorsque la concentration totale en Cu était 
supérieure à 560 mg/kg. Un autre travail sur le même site utilisant le séquençage d'ADN à 
haut débit du gène 16S rRNA a mis en évidence que l'augmentation de la pollution par le Cu 
n'a pas influencé la richesse taxonomique (Berg et al. 2012). Concernant la composition 
bactérienne, une des raisons principales de la modification de la biodiversité des 
communautés bactériennes en présence des ETM est la disparition d’espèces dites sensibles et 
la sélection et l’enrichissement en populations résistantes (Lenart-Boro and Boro 2014). 
Cependant, les groupes taxonomiques dominants peuvent être différents selon les études. 
Ainsi il a été rapporté que des concentrations accrues en Cu conduisent à une réduction de la 
proportion relative des Proteobacteria tant au sein de la communauté totale (Berg et al. 2012) 
qu’au sein de la communauté transcriptionnellement active (Nunes et al. 2016). Au contraire, 
il a été observé en présence de Cu une augmentation de l’abondance relative des 
Proteobacteria (Turpeinen et al. 2004) et une hausse des Firmicutes (Ekelund et al. 2003) (cf 
IV.1).  
 
III.4. Activités enzymatiques 
Les microorganismes contribuent à la synthèse d’enzymes catalysant des processus 
métaboliques importants tels que la dégradation et la formation des matières organiques, le 
cycles des éléments nutritifs ou la stabilisation de la structure du sol (Sinsabaugh et al. 1991; 
Alkorta et al. 2011; Wang et al. 2011; Feng et al. 2016). Les activités enzymatiques font donc 
partie des propriétés biologiques des bactéries du sol largement abordées dans les études 
d’impact des métaux. Les impacts négatifs des métaux sur les activités enzymatiques du sol, 
se caractérisent de trois façon différentes: (i) par la formation d’un complexe avec le substrat, 
(ii) par l’inactivation de la fraction active de l'enzyme, (3) par une réaction avec le complexe 
enzyme-substrat (Dick 1997; Tejada et al. 2008; Feng et al. 2016). La sensibilité des activités 
est différente selon le type d’enzymes et de métal. Kandeler et collaborateurs (1996) dans leur 
recherche sur l’influence des métaux sur les 13 enzymes intervenant dans les cycles du C, du 
N, du S et du P, ont trouvé que les enzymes impliquées dans les cycles du N, S et P sont plus 
impactées que celles liées au cycle du C). L’effet inhibiteur des Cu, Pb et Zn sur les activités 
de certaines enzymes joue un rôle crucial dans le cycle du C (Invertase), du N (Urease) et du 




IV. Les sols anthropisés, la résistance aux antibiotiques et l’efflux bactérien 
IV.1. Les sols contaminés aux ETM-réservoirs de bactéries multirésistantes 
Le sol est un important réservoir de bactéries et également la principale source de 
production naturelle d’antibiotiques (Whitman et al. 1998). En outre, selon une étude 
métagénomique récente il a été montré des transferts de gènes de résistance aux antibiotiques 
entre bactéries du sol et agents pathogènes cliniques bien que le mécanisme de ce transfert 
reste incertain (Forsberg et al. 2012). La littérature indique également que les bactéries 
résistantes aux antibiotiques sont présentes en proportion accrue dans les environnements 
fortement anthropisés : différents stress chimiques tels que les composés organiques 
(biocides, hydrocarbures) et les ETM peuvent être à l’origine de cette sélection (Alonso et al. 
2000; Allen et al. 2010; Berg et al. 2010; Deredjian et al. 2011, 2016). Concernant la 
pollution des sols aux ETM, l’une des modifications mise en évidence à l’échelle des 
communautés est l’enrichissement en bactéries présentant un phénotype MDR par des 
mécanismes de co-sélection de résistance (Seiler & Berendonk, 2012). L’exposition aux 
métaux pourrait sélectionner non seulement les bactéries résistantes à ces polluants, mais 
aussi co-séléctionner des bactéries résistantes aux antibiotiques Par exemple, Berg et 
collaborateurs (2010) ont montré qu’une forte pollution au Cu a co-sélectionné des bactéries 
résistantes au Cu et à différents antibiotiques. Par rapport aux isolats sensibles, les isolats 
résistants au Cu ont présenté une résistance significativement plus élevée à 5 des 7 
antibiotiques testés (tétracycline, olaquindox, acide nalidixique, chloramphénicol et 
ampicilline) (Berg et al. 2010). Par ailleurs Seiler et Berendonk (2012) ont montré que le Hg, 
le Cd, le Cu et le Zn étaient les métaux les plus impliqués dans des mécanismes de co-
sélection de résistance aux antibiotiques dans les sols ou les systèmes aquatiques. Selon ces 
auteurs, l’émission de ces ETM dans l’environnement à certains seuils (i.e «concentration co-
sélective minimale ») pourrait déclencher une co-sélection de résistance aux antibiotiques. 
Ceci permet de formuler l’hypothèse que les sols contaminés par des ETM sont aussi un 
réservoir de bactéries au phénotype MDR et que ces polluants pourraient jouer le rôle de 




IV.2. Les métabolites secondaires des plantes et la modulation de la résistance aux 
antibiotiques 
Les plantes colonisant les sols contaminés par les ETM peuvent développer des 
réponses physiologiques adaptées à ces polluants, incluant la production de chélateurs, ou la 
production de métabolites de défense…(Soltysiak et al. 2011; Malecka et al. 2012). La 
modification de cette production métabolique des plantes pourrait avoir un impact direct 
(production des métabolites ayant des activités antimicrobiennes) ou indirect (production des 
métabolites affectant la biodisponibilité des métaux) sur la fonction et la diversité des 
populations bactériennes des sols et plus particulièrement celles associées aux racines 
(rhizosphère) ou aux feuilles (phyllosphère). Du fait de la complexité des interactions mises 
en jeu et des matrices multiples (sol/racines), on ne connait pas précisément l’impact des 
métabolites secondaires des plantes sur les populations bactériennes du sol, il est cependant 
connu que les plantes sont capables de structurer les communautés bactériennes des sols, 
principalement via leurs exsudats racinaires (Hartmann et al. 2008; Michalet et al. 2013).  
Récemment, Thijs et collaborateurs (2016) ont présenté une théorie intitulée «Plant 
call for support» posant l'hypothèse que les changements induits par la pollution dans 
l'exsudation racinaire pourraient permettre de sélectionner des communautés microbiennes 
portant des traits bénéfiques pour les plantes (par exemple des capacités de dégradation), 
permettant une meilleure adaptation à la présence de ces contaminants. D’autre part, des 
composés antimicrobiens d’origine végétale sont parfois des substrats de pompe MDR (ex: 
berberine ; Stermitz et al. 2000). Les plantes produisent également des métabolites qui 
pourraient induire l’expression des pompes à efflux des bactéries, permettant à ces dernières 
de coloniser efficacement la rhizosphère (Palumbo et al. 1998). Les plantes sont aussi 
capables de produire des métabolites qui ont un effet sur les phénotypes MDR en inhibant 
l’activité des pompes à efflux permettant de réduire la CMI des composés antimicrobiens qui 
sont substrats de ces pompes (Stermitz et al. 2000; Stavri et al. 2007). Puisque les plantes et 
les communautés rhizosphériques partagent des relations étroites, les plantes peuvent avoir 
développé des stratégies spécifiques pour inhiber ou favoriser ces microorganismes, 
représentant ainsi également une source de composés bioactifs potentiels, incluant des agents 




V. Les stratégies de dépollution des sols contaminés aux ETMs  
Contrairement aux polluants organiques les ETM ne peuvent pas être dégradés ou 
éliminés complètement, donc les procédés pour dépolluer les sols sont en général couteux et 
compliqués. Parmi les différentes méthodes permettant de décontaminer des sols pollués on 
peut citer i) les méthodes physico-chimiques qui comprennent l'excavation et l'enfouissement 
du sol dans un site de déchets dangereux, ii) le traitement chimique du sol pour immobiliser 
les métaux, iii) le lessivage en utilisant des solutions acides ou des lixiviats appropriés pour 
désorber les métaux suivi du retour du sol propre au site, et iv) les méthodes biologiques 
comprenant principalement l’utilisation des microorganismes et des plantes (i.e 
phytoremédiation) (Baker et al. 1999; Sarma 2011; Lenart-Boro and Boro 2014). Parmi 
celles-ci, la phytoextraction est la plus utilisée ces dernières années de par son faible coût que 
ce soit sur un plan économique ou en termes d’impact sur l’environnement.  
 
V.1. Stratégies de phytoremédiation  
La phytoremédiation est une technique utilisant des plantes pour extraire, éliminer 
transformer ou stabiliser des polluants organiques et inorganiques (notamment des ETM) 
(Brooks 1998; Sarma 2011; Lenart-Boro and Boro 2014). Plusieurs stratégies de 
phytoremédiation sont employées : 
 - la phytoextraction : les plantes absorbent les ETM dans leurs racines, puis ces 
polluants sont transférés et accumulés dans les différents parties récoltables (tiges, feuilles). 
La biomasse des plantes est ensuite incinérée ou compostée pour récupérer les métaux 
(Brooks 1998; Sarma 2011; Lenart-Boro and Boro 2014). Deux techniques de phytoextraction 
sont majoritairement utilisées : la phytoextraction continue qui utilise les plantes 
hyperaccumulatrices pour absorber naturellement les métaux, et la phytoextraction induite qui 
nécessite d’appliquer des chélateurs de métaux (EDTA, EGTA…) pour améliorer la 
biodisponibilité et la capacité d’accumulation des métaux ciblés (Cooper et al. 1999). 
 - la phytostabilisation : basée sur l’utilisation des plantes pour limiter la mobilité et la 
biodisponibilité des métaux dans le sol. Les métaux sont précipités, piégés, absorbés ou 
complexés par la plante, qui présente donc une forte tolérance mais de faibles capacités 
d’accumulation des métaux (Brooks 1998; Sarma 2011; Lenart-Boro and Boro 2014). 
 - la phytovolatilisation : les composés organiques ou toxiques incluant des métaux (Se, 
Hg…) sont absorbés par les plantes, puis transformés en produits volatiles non ou peu 
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toxiques, et relâchés dans l’atmosphère via leur feuilles (Brooks 1998; Sarma 2011; Lenart-
Boro and Boro 2014). 
 - la phytostimulation : l’utilisation d’exsudats racinaires de plantes pour stimuler la 
croissance des certains microorganismes de la rhizosphère capables de modifier la 
bioaccumulation, la biométhylation et/ou l’oxydation/réduction des métaux (Brooks 1998). 
 - la phytodégradation (ou rhizorémédiation) : l’utilisation des plantes et des 
microorganismes associés pour accélérer la dégradation des polluants organiques (Newman 
and Reynolds 2004; Lenart-Boro and Boro 2014) 
 Ces stratégies de phytoremédiation sont schématisées sur la  figure 2. 
 
Figure 2. Les principales stratégies de phytoremédiation (adapté de Favas et al. 2014) 
 
V.2. Plantes hyperaccumulatrices et mécanismes d'hyperaccumulation  
Depuis longtemps, l'hyperaccumulation des métaux est un phénomène qui attire 
l’attention des scientifiques et de nombreuses recherches ont été effectuées pour comprendre 
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ces mécanismes (Macnair 2003, Verbruggen 2009). En résumé, les principales étapes de 
l'hyperaccumulation sont : 
- absorption du métal par la racine : même à partir de faibles concentrations, les 
métaux sont absorbés. Au niveau de la membrane des racines, l'absorption est 
inhabituellement élevée chez les hyperaccumulateurs (Verbruggen 2009). 
- translocation de la racine à la tige : les hyperaccumulateurs métalliques peuvent 
rapidement et efficacement transférer les ETM vers la pousse via le xylème par passage 
symplastique radial et chargement actif dans le xylème. 
- séquestration dans les vacuoles des tiges : de grandes quantités de métaux sont 
absorbées dans certains organes aériens tels que les feuilles ou les tiges par une augmentation 
de l’expression de transporteurs de métaux et de leur stockage dans les vacuoles des feuilles 
et des pousses. 
- détoxication par chélation : on suppose que la plupart des métaux hyperaccumulés 
sont liés à des ligands tels que des acides organiques (citrate, malate), des acides aminés 
(histidine), des peptides et des protéines (nicotianamine, glutathion, phytochélatines et 
métallothionéines). 
Un « hyperaccumulateur », ou « plante hyperaccumulatrice » est une plante qui est 
capable d’accumuler une grande ou très grande quantité d’un ou plusieurs éléments, 
notamment des métaux, dans ses tissus (Rascio and Navari-Izzo 2011). Il y a plus d’un siècle, 
une étude relative à l’hyperaccumulation de métaux dans les plantes a été publiée par Julius 
von Sachs (1865), un botaniste allemand, qui a trouvé une teneur de 17% de Zn dans les 
cendres de Thlaspi calaminare (syn. Thlaspi caerulescens, Brassicaceae) sur des sols riches 
en Zn près de la frontière Allemagne-Belgique. Cependant, ce concept est resté inexploré 
jusqu’en 1948 quand Alyssum bertolonii, une autre Brassicaceae (Fig. 3) provenant de 
collines serpentines en Italie, a été trouvée capable d’accumuler du Ni à 1000 pg/g de poids 




Figure 3. Alyssum bertolonii, une des premières plantes décrite comme hyper-
accumulatrice de métaux [source Dipartimento di Scienze della Vita, Università 
di Trieste, photo par Andrea Moro (CC-BY-SA)] 
 
 
Le terme « hyperaccumulateur » a été utilisé pour la première fois en 1976 pour la 
description d’une plante de Nouvelle Calédonie, Pycnandra accuminata (syn. Sebertia 
accuminata ; Fig. 4) qui pourrait stocker le Ni jusqu’à plus de 25% de son poids sec dans le 
latex (Jaffré et al. 1976). Ce terme a été ensuite requalifié pour décrire des plantes accumulant 
du Ni à une concentration supérieure à 0.1% de leur poids sec, une valeur qui est nettement 
supérieure à celle observée chez les non-hyperaccumulateurs (Brooks et al. 1977). Les seuils 
ont été ensuite fournis pour déterminer les hyperaccumulateurs vis-à-vis de chaque métal 
lourd, basé sur leur phytotoxicité. Selon un tel critère, les hyperaccumulateurs sont des plantes 
qui, lors de leur croissance sur les sol indigènes, vont avoir une valeur seuil de concentration 
des ETM dans leurs organes aériens égale à 1% pour le Zn ou le Mn ; 0.1% pour Pb, As, Co, 
Tl, Ni, Cu, Sn, Sb, Cr ; 0.01% pour Cd et Se ; et 0.001% pour Hg (Baker and Brooks 1989; 
Macnair 2003; Verbruggen et al. 2009). Actuellement, plus de 500 espèces de plantes (0.2% 
des angiospermes) provenant de 101 familles ont été définies comme hyperaccumulatrices, 
dont 25% sont des Brassicaceae, particulièrement les genres Thlaspi et Alyssum (Brooks 




Figure 4. Pycnandra accuminata (Faune et Flore de Nouvelle-Calédonie - 
www.endomia.nc) 
 
Les tableaux 2 et 3 présentent respectivement une estimation du nombre de taxons 
végétaux ayant des capacités d’hyperaccumulation en fonction du type de métal, et une 
synthèse des principales plantes hyperaccumulatrices recensées ainsi que le type de métal 
accumulé et leur concentration. 
 
Tableau 2. Estimation du nombre de taxons hyperaccumulateurs par type de métal 
ETM 
Critère (% de 







Sb > 0.1 2 2 (Verbruggen et al. 2009) 
Cd > 0.01 5 3 (Verbruggen et al. 2009) 
Co > 0.1 28 11 (Baker et al. 1999) 
Cu > 0.1 37 15 (Baker et al. 1999) 
Pb > 0.1 14 7 (Verbruggen et al. 2009) 
Mn > 1 10 6 (Verbruggen et al. 2009) 
Ni > 0.1 390 42 (Verbruggen et al. 2009) 
Thalium (Tl) > 0.1 1 1 (Verbruggen et al. 2009) 




Tableau 3. Exemples de plantes hyperaccumulatrices et des niveaux de concentrations de 







Arabidopsis halleri Zn 3000 (Zhao et al. 2000) 
Thlaspi rotundifolium Pb 8.200 (Reeves and Brooks 1983) 
Pteris vittata As 22360 (Wang et al. 2002) 
Thlaspi geosingense Ni 12.000 (Reeves and Brooks 1983) 
Alyssum bertholonii Ni 13.400 (Brooks and Radford 1978) 
Pityrogramma 
calomelanos 
Cu 8350 (Francesconi et al. 2002) 
Alyssum pintodasilvae Ni 9.000 (Brooks and Radford 1978) 
Miconia lutescens Al 6.800 (Bech et al. 1997) 
Melastoma 
malabathricum 
Al 10.000 (Watanabe et al. 1998) 
Berkheya codii Ni 11.600 (Brooks 1998) 
Psychotria douarrei Ni 47.500 (Baker et al. 1985) 
 
V.3. Le Vietnam et les sites miniers  
Le Vietnam est un pays en voie de développement situé en Asie du Sud-Est possédant 
des ressources minérales naturelles abondantes et diversifiées. Cependant, l’exploitation 
minière intensive au cours de ces dernières années a résulté en un épuisement de ses 
ressources et une dégradation de l’environnement dont la pollution par les ETM pose un 
problème alarmant (Dang 2010). Au Vietnam, la contamination en métaux a été détectée dans 
les sols, les eaux usées et également dans des plantes provenant de nombreux environnements 
anthropisés, surtout proches de zones minières ou industrielles et urbaines. Par exemple, une 
enquête en 2005 sur 52 villages parmi environ 1450 villages traditionnels a rapporté que tous 
les sites étudiés sont plus ou moins affectés par la pollution environnementale (Bui et al. 
2014). Par exemple, 10 tonnes de Pb ont été produites chaque jour en générant 1 tonne de 
déchets toxiques au sein du village de Chi Dao, Hung Yen qui recycle du Pb à partir des 




Figure 5. Activité de recyclage des batteries au village de Chi Dao, Hung Yen qui a 
entrainé une contamination de l’environnement par le plomb (nld.com.vn) 
 
Dans les banlieues d’Hanoi et Hung Yen, il a été démontré que quelques légumes du 
quotidien accumulent une grand quantité d’ETM qui pourraient être à l’origine de problèmes 
de santé humaine (Dang and Chu 2005). Une étude récente indique qu’environ 5000 mines 
ont été exploitées dont 90 mines de métaux restent actives et que les aires de mines 
abandonnées seraient de 3749 ha. La surface totale utilisée pour l’exploitation de Sn atteint 
300 ha, mais seulement 20% de ces zones ont été restaurées (Anh et al. 2011). A Tuyen 
Quang, du riz est cultivé sur les sols à proximité de la zone minière de Sn, fortement 
contaminés en As et Cu dont la teneur dans les sols atteint 642 mg/kg et 235 mg/kg 
respectivement, teneurs qui dépassent largement les normes vietnamiennes (12 mg/kg et 50 
mg/kg respectivement) (Anh et al. 2011). La teneur en As, Pb, Bi, Sn, Cu, Cd, Fe et W des 
sols provenant des zones minières de Sn de Son Duong district, Tuyen Quang sont aussi 
supérieures aux normes standards (Anh et al. 2011). Parmi les provinces du Nord du Vietnam, 
celle de Thai Nguyen est considérée comme un point chaud de l’industrie minière, avec 177 
points d’exploitation actifs actuellement, incluant le calcaire, l'argile, le charbon, le minerai de 
fer, la dolomite, ainsi que les métaux suivants : Ti, W, Pb, Sn et Au. Bien que les 
exploitations des ETM puissent apporter de nombreux avantages économiques, la forte 
pollution par les métaux dans le sol et l'eau résulte en partie d'une technologie obsolète et d'un 
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manque de traitement préliminaire (Dang 2010). Il a été constaté une forte contamination en 
Pb, Cd et Zn dans la zone minière de Tan Long, Dong Hy dont les teneurs atteignent 4337, 
419 et 17565 mg/kg respectivement. D’autre part, Ha Thuong, Dai Tu est la commune la plus 
polluée en As avec des concentrations mesurées dans les sols variant entre 3102 et 6754 
mg/kg (Anh et al. 2011). La teneur en Pb dans les légumes cultivés dans les zones à proximité 
des mines à Thai Nguyen est 18 fois supérieure à la norme vietnamienne, alors que pour le Cd 
cette proportion est de 20 fois (Ha 2015). 
 
Figure 6. Sols et eaux contaminés par du Cu et du Pb à proximité du site minier 
(exploitation de Sn) à Ha Thuong, Vietnam 
 
V.3.1. Une problématique de santé publique au Vietnam 
La contamination par les ETM est responsable de plusieurs problèmes de santé 
publique au Vietnam. Une fois les ETM dans la chaine alimentaire, leur toxicité peut affecter 
la santé humaine et animale. Une étude récente a mis en évidence quelques cas d’intoxication 
par les métaux dans le nord du Vietnam : les habitants de la région minière de la province de 
Thai Nguyen (extraction de Pb et Zn) ont présenté certains signes d’intoxication par les ETM, 
dont des cancers. De plus, des enfants vivant dans le village où était recyclé le Pb (Chi Dao, 
Hung Yen) présentaient des retards de l’intellect comparés à des enfants vivant dans d’autres 
endroits de la province. Une autre enquête sur ce village a montré un résultat alarmant : 100% 
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des habitants ayant participés directement au processus de recyclage du Pb ont été contaminés par 
du Pb, 50 % d’entre eux ont développé des maladies de l’estomac, et 43 personnes (dont 25 
enfants) sont handicapées (Fig. 7) (Dang et al, 2010). Les intoxications à l’As causent des 
problèmes au niveau du cœur et des poumons, et ont entrainé la mort d’un enfant de 7 ans 
(Chu 2011). Récemment, une thèse réalisée par Ha Xuan Son (2015) focalisée sur l’impact 
des ETM sur la santé des habitants dans les régions minières de Thai Nguyen a permis 
d’évaluer le taux de certaines maladies au sein de la population adulte (Ha, 2015). Il a ainsi 
été noté des dermatoses à hauteur de 38 %, des affections bucco-dentaires (34 %), des 
maladies des voies urinaires (26 %), des maladies des yeux (60%), et des maladies 
respiratoires (55 %).  
 
Figure 7. Exemple d’un cas d’intoxication par le plomb (photo délivrée par l’Institut 
National de Malariologie, Parasitologie et Entomologie du Vietnam) 
 
V.3.2. La lutte contre la pollution par les ETM  
Au Vietnam, la recherche de méthodes de dépollution des sols n’a démarré que ces 
dernières années, et son application pratique reste assez limitée. La plupart des efforts sont 
focalisés sur l’utilisation des plantes hyperaccumulatrices (Bui et al. 2014). La première étude 
sur ce sujet au Vietnam date de 1999 : Thong et collaborateurs (1999) ont évalué la capacité 
de Eichhornia crassipes à accumuler du Cr, Ni, et Zn à partir d’eaux acides . L‘accumulation 
du Pb par Ipomoea aquatica, E. crassipes et Brassica juncea a été également testée (Bui et al. 
2014) ). L’utilisation de Typha latifolia et Pennisetum purpureum pour traiter l’As dans les 
eaux contaminées est également réalisée (Le et al. 2008). Des chercheurs vietnamiens et 
japonais ont proposé Pteris vittata, Ageratum houstonianum et Potamogeton oxyphillus 
comme candidats potentiels pour la phytoremédiation des sites miniers de Pb-Zn contaminés 
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en As ou par des pollutions polymétalliques au Nord du Vietnam (Nguyen et al. 2011). 
Récemment, des chercheurs de l’Académie de Sciences et Technologies du Vietnam ont 
évalué le potentiel de 33 plantes hyperaccumulatrices pour la dépollution des zones minières à 
Thai Nguyen (Fig. 8) et ont observé une capacité d’accumulation dans les feuilles allant 
jusqu’à 6000 et 4000 mg/kg d’As pour Pteris vittata et Pityrogramma calomelanos, 
respectivement (Anh et al. 2011; Bui et al. 2014). Les auteurs ont aussi mis en évidence que 4 
plantes (Eleusine indica, Cynodon dactylon, Cyperus rotundus et Equisetum ramosissimum) 
pouvaient constituer de bons candidats pour traiter le Pb et le Zn. D’autre part, l’utilisation de 
Chrysopogon zizanioides et de Lantana camara pour éliminer le Pb a aussi été rapportée 
(Truong 2006; Diep and Garnier 2007). Les résultats obtenus sont encourageants et ouvrent la 
possibilité d’application de la gestion des sites contaminés par les ETM par phytoremédiation 
au Vietnam. 
 
Figure 8. Plantes cultivées pour la phytoremédiation à Ha Thuong, Vietnam dans le 
cadre du projet national du Vietnam KC.08 (Dang, 2010)  
 
V.3.3. Pteris vittata 
Pteris vittata L. souvent connue sous le nom de « Chinese brake fern » ou « Ladder 
brake fern », est une plante hyperaccumulatrice appartenant à la famille des Pteridaceae et se 
retrouve dans les régions tropicales et subtropicales telles que l'Asie du Sud-Est, l'Afrique ou 
l'Australie. Cette plante a été signalée en 2001 comme étant le premier hyperaccumulateur 
d’As connu en Floride (Ma et al. 2001). L'arsenic est essentiellement accumulé dans ses 
frondes à des niveaux très élevés (jusqu’à 22630 mg/kg), mais la concentration de ce métal 
dans les racines est également non négligeable (100 mg/kg) (Ma et al. 2001; Wang et al. 
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2002). P. vittata a été étudiée de manière approfondie pour la phytoremédiation des sols 
contaminés par l'As, grâce à son fort pouvoir d'accumulation et à sa capacité à prélever 
différentes formes de l’As (Ma et al. 2001; Tu and Ma 2002; Tu et al. 2002; Danh et al. 
2014). En outre, P. vittata a une capacité à se développer normalement dans les sols fortement 
contaminés en Zn. Cette plante pourrait effectivement accumuler jusqu’à 737 mg/kg de Zn 
dans ses feuilles (Zz et al. 2006). Au Vietnam, P. vittata et quelques autres fougères 
hyperaccumulatrices ont été utilisées pour traiter les métaux dans les zones minières de Thai 
Nguyen (Fig. 9). Cette plante a montré une capacité à tolérer des sols fortement pollués: 
15146 ppm d’As, 5000 ppm de Pb et 1200 ppm de Cd. L’As est accumulé dans ses feuilles et 
ses racines à des concentrations très élevées (respectivement 6042 ppm et 3756 ppm) (Anh et 
al. 2011; Bui et al. 2014). P. vittata est également capable de se développer sur des sols 
contaminés à la fois en Cu et Pb (Kachenko et al. 2007). 
 
 
Figure 9. Frondes de Pteris vittata cultivées sur le site minier de Ha Thuong, Vietnam 
 
P. vittata est également connue pour ses propriétés pharmacologiques comme par exemple 
son activité hypoglycémique (Paul et al. 2012), anti-inflammatoire, anti-agrégante 
plaquettaire et des activités antitumorales (Gong et al. 2007). En Inde, ses jeunes frondes et 
rhizomes bouillis dans l'eau sont traditionnellement utilisées comme astringent et tonique, 
respectivement. Sa décoction peut être utilisée dans le traitement de la dysenterie. Les extraits 
de cette plante sont utilisés comme parégorique, et agents anti-viraux (Singh H. 1999). En 
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outre, Singh (2008) a indiqué que P. vittata contenait de la rutine un composé capable de 
lutter contre la microflore gastro-intestinale pathogène. Plusieurs études ont identifié des 
glycosides de l'apigénine, la lutéoline, isoscutellarein-8-O-méthyl-éther, mono et di-
glycosides de quercétine, le mono-glycoside de kaempférol, la leucocyanidine et la 
leucodelphinidine (tableau 4).  
Selon nos connaissances, bien que plusieurs études se soient intéressées au profil 
phytochimique des extraits de P. vittata, les effets de la pollution métallique sur les profils 
métaboliques des extraits de différentes parties de la plante sont encore inexplorés.  
 
Tableau 4. Les métabolites secondaires précédemment détectés chez Pteris vittata 
Métabolites secondaires Partie Références 
Flavonoïdes   
Kaempferol-3-O-glucuronyl-glucuronide Feuilles (Salatino & Prado 1998) 
Kaempferol-3-O-glucosyl-glucuronide Feuilles (Salatino and Prado 1998) 
Kaempferol-3-O-glucosyl-rhamnoside Feuilles (Salatino and Prado 1998) 
Kaempferol et Quercétine  (Voirin 1970) 
Kaempferol et Quercétine-3-O-glucuronide Feuilles 
(Salatino and Prado 1998; Imperato 
2000; Imperato and Telesca 2000) 
Kaempferol et Quércetine-3-O-glucoside Feuilles 




Plante entière (Imperato 2003) 
Kaempferol-3-O-rutinoside Plante entière (Imperato 2004) 
Kaempferol et Quercétine-3-O-(X″, X″-di-
protocatechuoyl)-glucuronides 
Plante entière (Imperato 2000) 
Kaempferol et Quercétine-3-O-(2″, 3″-di-O-p-
coumaroyl)-glucosides 
Plante entière (Imperato 2003) 
Rutine Feuilles 
(Salatino and Prado 1998; Imperato 
and Telesca 2000; Singh et al. 
2008; Wahid et al. 2016) 
Leucocyanidine Plante entière (Voirin 1970) 
Leucodelphinidine Plante entière (Voirin 1970) 
Apigénine et Lutéoline-7-O-rutinoside Plante entière (Wahid et al. 2016) 
Apigénine et Lutéoline-7-O-glucoside Plante entière (Wahid et al. 2016) 
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Lutéolinidine-5-O-glucoside  (Harbonrne 1966) 
3,8-di-C-arabinosyl-lutéoline Plante entière (Imperato 2002) 
6-C-arabinosyl-8-C-glucosyl-lutéoline Plante entière (Imperato 2002) 
3-C-(6”-acétyl-β-cellobiosyl)-apigénine Plante entière (Imperato and Telesca 1999) 
Apigénine-7-O-phydroxybenzoate Plante entière (Imperato 2006) 
Apigénine Plante entière (Wahid et al. 2016) 
6-C-β-cellobiosyl-isoscutellareine-8-méthyl 
éther 
Plante entière (Imperato and Telesca 2000) 
Catéchine Feuilles 
(Gracelin et al. 2012; Jaishee and 
Chakraborty 2015) 
Vitexine 7-O-rhamnoside Plante entière (Imperato 2004) 
Autres composés   
Acide chlorogénique Feuilles (Jaishee and Chakraborty 2015) 
Acide férulique Feuilles (Jaishee and Chakraborty 2015) 
Acide caféique Feuilles (Jaishee and Chakraborty 2015) 
Phloroglucinol Feuilles (Jaishee and Chakraborty 2015) 
Pyrogallol Feuilles (Jaishee and Chakraborty 2015) 
Acide vanillique Feuilles (Jaishee and Chakraborty 2015) 
Acide salicylique Feuilles (Jaishee and Chakraborty 2015) 
Analyse phytochimique globale   
Stéroïdes Feuilles (Gracelin et al. 2012) 
Triterpenoides Feuilles (Gracelin et al. 2012) 
Sucres Feuilles (Gracelin et al. 2012) 
Alcaloïdes Feuilles (Gracelin et al. 2012) 
Saponines Feuilles (Gracelin et al. 2012) 
Tannins Feuilles (Gracelin et al. 2012) 
























I. Matériels et dispositifs biologiques 
 
I.1. Sites étudiés  
 
I.1.1. Sites étudiés au Vietnam et stratégies d’échantillonnage 
 Les sites étudiés sont situés à Ha Thuong (district de Dai Tu) (H), et Trai Cau (district 
de Dong Hy) (T), tous deux localisés dans la province de Thai Nguyen au nord du Vietnam 
(Fig. 10).  
 
Figure 10. Localisation des sites miniers de Ha Thuong et de Trai Cau (Vietnam) 
 
Sur ces sites, des activités minières ont été menées entre 1988 et 2007. Ces opérations 
ont mené à la contamination des sols par des ETM dont As, Pb, Zn, Cu et Cd . En 2007, dans 
le cadre du projet de recherche national du Vietnam N° KC08.04 / 06-10 pour la 
phytoremédiation des zones minières à Thai Nguyen, 33 plantes incluant Pteris vittata, 
Pityrogramma calomelanos et Dicranopteris linearis ont été cultivées pour éliminer As et Cd 
du sol (Dang 2010). Cependant, les concentrations en Cu et Pb relevées dans les sols de Ha 
Thuong dépassent les limites permises selon la « Réglementation technique nationale du 
Vietnam sur les limites admissibles des ETM dans les sols ». Il en est de même pour les sols 
de Trai Cau qui sont pollués au Zn et au Pb (tableau 5). 
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Pour la première analyse phytochimique (cf résultats présentés dans Chapitre 3-III.1), 
des échantillons de Pteris vittata ont été collectés sur deux périodes :fin de l’été puis début 
Septembre 2013 ; et fin Août 2014 sur le site de Ha Thuong et sur le campus de l’Université 
des Sciences et Technologies de Hanoi, l’Académie de Sciences et Technologies du Vietnam 
(USTH, VAST), considérés comme les plantes polluées et comme les témoins, 
respectivement ,. Pour la deuxième analyse phytochimique (cf résultats supplémentaires 
figurés dans Chapitre 3-III.3), des lots de Pteris vittata ont été collectés en Novembre 2015 
sur le site Trai Cau, alors que les échantillons témoins ont été prélevés dans la même période 
sur le site de USTH, VAST. 
Des échantillons de sols ont été collectés sur chaque site à 2 périodes conséctutives en 
Mars 2015 (cf résultats présentés dans Chapitre 3-III.1) et Novembre 2015 (cf résultats 
supplémentaires figurés dans Chapitre 3-III.3). Pour les sols, la stratégie d’échantillonnage 
consistait en la collecte de sols rhizosphériques [de P. vittata (PV) et d’autres fougères à 
proximité : D. linearis (DL) ou P. calomelanos (PC)] et de sol nu (« bulk soil »). Pour le site 
de Ha Thuong, un site à proximité (200 m) sur lequel ne poussait aucune plante a été choisi 
comme sol nu (sol H-B), alors que pour le site de Trai Cau il n’a pas été possible de trouver 
un tel site. C’est pourquoi il a été collecté du sol considéré comme « non rhizosphérique » 
(situé à une distance supérieure à 15 cm des racines des plantes). L’influence de la plante sur 
ce sol ne peut cependant pas être négligée, c’est pourquoi plusieurs sols qualifiés de « non 
rhizosphériques » ont été collectés pour chaque plante (sols T-NRPV/NRPC) (tableau 5, 6). 
Tous les sols ont été recueillis à partir de la couche supérieure (0-15 cm) et stockés à 
température ambiante pendant 2 semaines maximum avant utilisation. Les échantillons de sol 
pour les analyses microbiologiques ont été utilisés environ 48h après avoir été prélevés. Ceux 
pour les analyses de biologie moléculaire ont été stockés à -40°C jusqu’à utilisation. Avant 











Tableau 5 . Caractéristiques physico-chimiques (A) et teneur en métaux (B) des sols étudiés sur 
les sites Ha Thuong (H), Trai Cau (T) et USTH (U). Sols rhizosphérique de Pteris vittata (PV), de 
Dicranopteris linearis (DL) et de Pityrogramma calomoelanos (PC) ou sols non rhizosphériques 
correspondants (NRPV, NRPC) et sol nu (B). Les teneurs dépassant les limites autorisées sont 
indiquées en gras. 
A. 
Propriétés Unité H-PV H-B H-DL U-PV1 
Argile (< 2 µm) g/kg 321 119,5 186 150 
Limon g/kg 537 163 356,5 528 
Sable g/kg 142 717,5 457,5 322 
Matières 
organiques 
g/kg 53,4 1,22 3,025 19,1 
Carbone 
organique (C) 
g/kg 30,9 0,7065 1,745 11,05 
Azote (N) totale g/kg 2,385 0,0705 0,1895 1,06 
C/N - 13 10,165 8,995 10,4 
pH - 5,33 2,45 4,19 8,17 
CEC* 
cobaltihexamine 
cmol+/kg 13,2 2,175 7,57 11,05 














U-PV1 115 285 132 0,6 2,6 
U-PV2  170 167 89 0,4 20,6 
Site minier de 
 Ha Thuong 
H-PV 436 179 280 0,4 2,8 
H-B 3150 75 600 0,5 nd 
H-DL 82 109 106 0,05 nd 
Site minier de  
Trai Cau 
T-PC 162 1858 510 2,7 14,9 
T-NRPC 143 1613 459 2,6 13,4 
T-PV 125 610 296 1,0 10,9 
T-NRPV 329 334 361 0,9 5,7 
Limite (sol industriel)*  300 300 300 10 25 
 
D’après la «Réglementation technique nationale sur les limites admissibles des ETM dans les sols» du 





Sur le site de Ha Thuong, des échantillons de sol rhizosphérique ont été prélevés sous 
Pteris vittata (H-PV) et Dicranopteris linearis (H-DL) (Fig. 11A). Des échantillons de sol nu 
à proximité (H-B) (c'est-à-dire du sol sans couverture végétale) ont également été collectés 




Tableau 6. Sols échantillonnés sur les sites Ha Thuong (H), Trai Cau (T) et USTH (U) et 
codes associés. Sols rhizosphérique de Pteris vittata (PV), de Dicranopteris linearis (DL) et 
de Pityrogramma calomoelanos (PC) ou sols non rhizosphériques correspondants (NRPV, 
NRPC) et sol nu (B). 
 



























Figure 11. Collecte du sol du site Ha Thuong (A) et emplacement où le sol nu a été collecté (B) 
 
Dix individus de Pteris vittata ont été collectés sur ce site (Fig. 12). Tous les individus 
ont été identifiés par le professeur Tran Huy Thai, de l’Institut d'Ecologie et de Ressources 
Biologiques à l’Académie des Sciences et Technologie du Vietnam (VAST). Des spécimens 








Figure 13. Localisation du site Trai Cau (Thai Nguyen, Vietnam) 
 
Des échantillons de sol rhizosphérique non pollué de Pteris vittata ont été collectés sur 
le campus de l'Académie des Sciences et Technologies du Vietnam (VAST) (Fig. 14) et 
seront considérés comme des témoins non pollués pour chaque campagne (U-PV1 et U-PV2 





Figure 14. Localisation du site témoin (campus VAST, USTH, Hanoi, Vietnam) 
 
Les caractéristiques physico-chimiques des sols du site Ha Thuong ont été mesurées par le 
Laboratoire d'analyse des sols (INRA Arras, France) à l'aide de méthodes standard. La teneur 
en métaux dans le sol a été analysée par spectrométrie de masse à plasma à couplage inductif 
(ICP-MS) au Centre des Recherches Pétrographiques et Géochimiques (CRPG) de 
Vandoeuvre-les-Nancy (France) et pour les parties de plantes cette analyse a été réalisée par 
l'Institut de Chimie des substances naturelles, Académie des sciences et technologie du 
Vietnam. 
 
I.1.2. Sites étudiés en France et stratégies d’échantillonnage 
 Des plants de Miscanthus x giganteus ont été cultivés dans des pots en serre à l'INRA 
de Versailles sur du sol non contaminé (ultérieurement considéré comme le sol témoin) et 
prélevé sur le site de l’INRA (V) (Fig. 15B). Les plants ayant poussés sur sol pollué aux ETM 
ont été prélevés dans un champ légèrement contaminé à Dourges (D) ou plus fortement 
contaminé à Courcelles-Lès-Lens (A21) (Fig. 15A), deux villes du nord de la France situées 
près de l'ancienne fonderie «Metaleurop». Ces installations de production de plomb et de zinc 
ont été en activité pendant tout le 20ème siècle jusqu'en 2003. Les horizons de surface des sols 
agricoles autour de cette source d'émission de poussières métalliques ont été contaminés 
principalement par Pb, Zn et Cd (Sterckeman et al. 2006). Conformément à l'étude de 
Sterckeman et al. (2006) évaluant l'arrière-plan pédogéochimique local, le site de Courcelles 
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Lès Lens est fortement pollué par Cd, Pb et Zn (respectivement 38, 15 et 8 fois la valeur de 
l'arrière-plan pédo-géochimique local) alors que sur la parcelle de Dourges (D) les teneurs en 
ETM sont de 2 à 3 fois le fond géochimique en Cd, Pb et Zn. (Tableau 7). 
 
Tableau 7. Caractéristiques physico-chimiques et teneur en ETM des sols de Dourges, 










Argile (%) 23 25 19 
Limon fin (%) 18 28 22 
Gros Limon (%) 32 42 35 
Sable fin (%) 24 4 21 
Gros sable (%) 3 1 3 
CaCO3 (g.kg
-1) 3.5 44 < 1 
P2O5 (g.kg
-1) 1.6 1.8 1.5 
Carbone organique (C) (g.kg-1)  16.7 25.5 9.7 
Azote total (N) (g.kg-1) 1.3 1.7 0.9 
C/N 12.5 14.5 10.9 
pH 7.8 8.3 6.5 
Zinc (Zn) (mg.kg-1) 320 127 71 
Copper (Cu) (mg.kg-1) 20 19 18 
Plomb (Pb) (mg.kg-1) 211 62 47 
Cadmium (Cd) (mg.kg-1) 4.1 1.1 0.2 
 
 
A partir de chaque site, cinq individus de Miscanthus x giganteus ont été sélectionnés 
et les racines et les rhizomes de chacun ont été collectés et sont considérés comme des 
réplicats biologiques. 
Cinq échantillons de sol rhizosphérique provenant de chaque site ont été recueillis à 
partir de la couche supérieure (0 - 15 cm) et conservés à température ambiante pendant 2 
semaines maximum avant utilisation. Les échantillons de sol pour les analyses 
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microbiologiques ont été utilisés environ 48h après avoir été prélevés. Ceux pour les analyses 
de biologie moléculaire ont été stockés à - 40°C jusqu’à utilisation.Les caractéristiques 
physico-chimiques du sol ont été mesurées par le Laboratoire d'analyse des sols (INRA Arras, 
France) à l'aide de méthodes standard.  
 
Figure 15. Echantillons de Miscanthus x giganteus cultivés (A) sur les sitespolluées 
(Dourges et Courcelles) et (B) sur le site témoin (Versailles) 
 
 Pour les bio-essais visant à mesurer l’effet des métabolites végétaux sur les bactéries 
multirésistantes (III.6.2), en plus d’extraits obtenus à partir de Pteris vittata, des extraits 
obtenus à partir de Fallopia x bohemica ont été utilisés. Ces plantes sont issues d’individus 
collectés sur les bords de la rivière Le Suran (Ain) au sein d’un même patch et dont 
l’identification initiale a été réalisée par Florence Piola (LEHNA, Université Lyon1). Des 
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fragments de rhizomes de ce génotype ont été régénérés sous serre par transplantation dans un 
sol artificiellement polycontaminé au Cd, Cr, Zn, Pb (7 ; 300 ; 800 ; 300 mg/kg 
respectivement) dans le cadre d’une autre étude en cours au sein du laboratoire. Les racines 
issues des plantes ayant poussées dans ces conditions ont servi à l’extraction des métabolites à 
tester. 
 
II. Analyses phytochimiques 
II.1. Préparation des extraits de plantes 
Pour chaque plante étudiée, des extraits hydrométhanoliques ont été préparés à partir 
des parties de plantes séchées ou fraiches (ce paramètre a été évalué pour les racines de Pteris 
vittata et les résultats sont présentés dans les résultats supplémentaires concernant l’analyse 
des sites miniers ; cf Chapitre 3-III.1.2). Ces extraits, une fois séchés ont été conservés à -
20°C avant d’être dissous à une concentration de 10 mg/mL dans du MeOH :H20 (80 :20) 
pour les analyses UHPLC. 
 
II.2. Analyses UHPLC-DAD-ESI/QTOF 
Les analyses UHPLC-DAD-ESI/QTOF ont été réalisées sur un système Agilent 
Infinity® 1290 (Agilent Technologies®, Santa Clara, CA, USA) couplé à un détecteur 
UV/VIS et relié à un spectromètre de masse QTOF (Quadrupole Time-Of-Flight) 6530 
(Figure 16) contrôlé par le logiciel MassHunter® (Agilent Technologies®). La séparation des 
analytes a été réalisée sur une colonne Poroshell® 120 EC-C18 (100 mm x 3,0 mm, 2,7 μm). 
En fonction des plantes et des types d’extraits analysés, les solvants, gradients et débits ont 
été ajustés et sont précisés dans chaque sous-partie. 
Pour toutes les analyses, le spectromètre a été réglé de la manière suivante : mode 
d'ionisation positif et négatif en mode auto-MSMS, scans de m/z 100 à 3000, tension 
capillaire 2,5 kV, tension de l’aiguille 2 kV, fragmenteur à 120 V, énergie de dissociation 
induite par collision (CID) fixée à 20 eV. L'azote a été utilisé comme gaz nébulisant avec un 




Figure 16. Système d’analyse UHPLC-DAD-ESI/QTOF (Agilent Technologies®) 
 
II.3. Annotation des métabolites 
L'annotation des métabolites dans les extraits a été basée sur l’analyse de leurs 
spectres UV, HRMS, MSMS et des temps de rétention (RTs) relatifs. Les données ont été 
comparées avec celles de la littérature. 
 
II.4. Analyses statistiques 
Pour évaluer les différences dans la composition des métabolites entre les plantes qui 
poussent dans les zones polluées ou non, les pics intégrés dans les chromatogrammes UV (à 
différentes longueurs d’onde en fonction des plantes) ont été alignés dans une matrice et leurs 
intensités relatives calculées. Cette matrice a été analysée pour chaque plante et chaque partie 
de plante à l'aide du logiciel R®, version 3.1.2 (R Development Core Team, 2014) par 
analyses multivariées et univariées en utilisant le package ade4. Les composés responsables 
de la discrimination entre les échantillons pollués et non pollués sur les analyses en 
composantes principales (ACP) ont été soumis à des analyses de variance par ANOVA 
suivies de tests de Tukey après que les données aient été contrôlées pour leur normalité et 




III. Analyses microbiologiques 
III.1. Dénombrement des bactéries hétérotrophes cultivables résistantes 
La microflore hétérotrophe totale a été dénombrée sur le milieu TSA 1/10 (Tryptic 
Soil Agar dilué dix fois) (Conda S.A, Espagne), supplémenté avec un agent antifongique 
(concentration finale de cycloheximide 200 mg.L-1). Les bactéries hétérotrophes résistantes 
ont été énumérées sur ce même milieu additionné d'antibiotique ou d’ETM. Les antibiotiques 
suivants ont été testés du fait de leur appartenance à des familles distinctes: la gentamicine 
(famille des aminoglycosides) à la concentration finale de 32 mg.L-1, la ciprofloxacine 
(famille des fluoroquinolones) à la concentration finale de 5 mg.L-1, le sulfaméthoxazole 
(familles des sulfamides) à la concentration finale de 60 mg.L-1 et la tétracycline (famille des 
cyclines) à la concentration finale de 10 mg.L-1. La résistance au cadmium a été déterminée en 
ajoutant du CdCl2 à la concentration finale de 1 mM et celle au zinc en ajoutant du ZnCl2 à la 
concentration finale de 2,5 mM. Un inhibiteur des pompes à efflux, l'arginine-phénylalanine 
β-naphtylamide (PAβN) (Sigma-Aldrich Corporation, États-Unis) à la concentration finale de 
25 mg.L-1 a été ajouté au même milieu additionné d'antibiotique ou d’ETM afin d’estimer la 
proportion des bactéries résistantes par un mécanisme d’efflux. Les concentrations en 
antibiotiques ou en métaux pour les isolements ont été choisies sur la base de données de 
litérature confirmés par des essais préliminaires réalisés au sein de l’équipe ainsi que sur les 
données de la Société Française de Microbiologie concernant la distinction entre phénotype 
sensible et résistant pour différents pathogènes. 
Les bactéries ont été extraites du sol en broyant 5 g d'échantillon dans 50 mL d'une 
solution saline (NaCl 0,8%) pendant 1 min dans un broyeur de type Waring Blender 
(Eberbach Coorporation, New Hampshire, Etats-Unis). La suspension de sol homogénéisée a 
été diluée en série dans du NaCl 0,8% et 100 µL des dilutions 10-1 et 10-2 ont été étalés sur les 
boites adéquates pour la microflore hétérotrophe résistante et les dilutions 10-3 et 10-4 ont été 
étalés pour la microflore hétérotrophe totale. Trois boites ont été inoculées par dilution et des 
boites avec 30 à 100 colonies bactériennes ont été comptées après 2 à 5 jours d'incubation à 
28°C.  
 
III.2. Identification des bactéries résistantes 
Des isolats obtenus à partir des échantillons du sol ont été choisis pour chaque 
condition de croissance avec un milieu gélosé additionné de l’antibiotique ou du métal. Les 
isolats ont été sélectionnés pour représenter différents morphotypes. L'identification 
bactérienne a été réalisée par séquençage partiel du gène codant l’ARNr 16S. Brièvement, ce 
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gène a été amplifié en utilisant l'ADN polymérase Taq (MP Biomedicals, Californie, USA), 
avec 0,2 µM d'amorces 8F (AGAGTTTGATCCTGGCTCAG) et 1492R 
(AAGGAGGTGATCCAGCCGCA) dans une réaction de 50 µL (Weisburg et al. 1991). Les 
réactions d’amplification ont été réalisées dans les conditions suivantes: 95°C pendant 15 
min, 35 cycles de 94°C pendant 1 min, 52°C pendant 1,5 min et 70°C pendant 1,5 min, et une 
étape d'élongation finale à 70°C pendant 5 min. L'ADN amplifié a été soumis à une 
électrophorèse sur gel d'agarose 1% et visualisé en utilisant du bromure d'éthidium. L'ADN 
amplifié a été purifié en utilisant le kit QIAquick PCR Purification (Qiagen, France) selon les 
instructions du fabricant. Le séquençage a été réalisé par la plateforme DTAMB-Biofidal 
(Université Lyon 1, Villeurbanne, France). L'identification au niveau de l'espèce a été 
effectuée par comparaison avec la base de données du Projet de base de Données 
Ribosomique (http://rdp.cme.msu.edu/) et en utilisant Blast 
(http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi). 
 
III.3. Extraction de l’ADN total du sol 
L'ADN total a été extrait à partir de 0,5 g de chaque échantillon de sol nu et 
rhizosphérique avec trois répétitions en utilisant le kit FastDNA® SPIN pour sol (MP 
Biomedicals, Solon, OH, USA) puis purifié sur des mini-colonnes S-400-HR (Pharmacia, St 
Quentin Yvelines, France) en suivant les instructions du fabricant. Les extraits d'ADN ont été 
visualisés par électrophorèse dans des gels d'agarose à 0,8%, colorés au bromure d'éthidium et 
photographiés à l'aide d'une caméra Gel Doc 1000 (Bio-Rad, Ivry sur Seine, France). La 
concentration d'ADN a été estimée en utilisant un spectrophotomètre NanoDrop® ND-1000 
(Labtech International, Paris, France) à une longueur d'onde de 260 nm.  
 
III.4. Analyse méta(taxo)génomique ou Metabarcoding 
Le séquençage des ADNs a été réalisé par la plateforme DTAMB / Biofidal en 
utilisant une plateforme Miseq d'Illumina et des lectures en « paired-end ». L'analyse 
métataxogénomique a été réalisée en suivant le pipeline de la procédure standard Mothur 
MiSeq (SOP) v1.35.1 (http://www.mothur.org/wiki/MiSeq_SOP) développé par le laboratoire 
Schloss (Département de Microbiologie et Immunologie, Université du Michigan, USA) 
(Schloss et al. 2009 ; Kozich et al. 2013). En résumé, les contigs de lecture par paires 1 et 2 
ont été construits en utilisant la commande make.contigs et un certain nombre de séquences 
avec une longueur moyenne d’environ 450 pb contenant la région V3-V4 de l’ADNr16S ont 
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été produites. Les séquences avec des bases ambiguës, et celles plus longues que 550 pb ou 
inférieures à 400 pb sont éliminées avec la commande screen.seqs. Les séquences uniques ont 
été obtenues à l'aide de la commande unique.seqs et la commande align.seqs a ensuite été 
utilisée pour aligner les données avec l'alignement de référence 16S de SILVA de Mothur, 
v123 (https://www.arb-silva.de/) (Quast et al. 2013). Après le criblage des séquences uniques, 
les lectures restantes ont ensuite été pré-groupées pour détruire les séquences à l'intérieur de 
chaque échantillon et les séquences chimériques ont été éliminées en utilisant 
chimeric.uchime command (http://drive5.com/uchime) (Edgar et al. 2011). Chaque séquence 
a ensuite été confrontée au RDP 16S rRNA training set v9, avec un classificateur bayésien 
naïf, avec un niveau de confiance de 80% (Wang et al. 2007). Les séquences ont été 
regroupées en unités taxonomiques opérationnelles (OTU) avec un seuil de divergence de 3% 
en utilisant la commande cluster.split (http://www.mothur.org/wiki/Cluster.split). 
L'estimateur de richesse Chao1 et la diversité de Np Shannon ont également été calculés. 
 
III.5. Quantification bactérienne par qPCR 
La PCR quantitative en temps réel (qPCR) a été réalisée avec le LightCycler 480 
(Roche Diagnostics, Meylan, France) et le logiciel LightCycler® 480, version LCS480 
1.5.0.39 (Roche Diagnostics). Les amorces 5'-TCCATGAAGTCGGAATCGCTAG-3' et 5'-
CACTCCCATGGTGTGACGG-3' ont été utilisées (Invitrogen, Cergy Pontoise, France). Les 
réactions ont été réalisées avec le kit SsoFastTM EvaGreen® Supermix (Bio-Rad) comme 
spécifié par le fabricant. Cinq microlitres d'ADN matrice (correspondant à 1 et 5 ng d'ADN 
final par réaction) ont été ajoutés, et de l'eau ultrapure a été utilisée pour atteindre un volume 
final de 25 µL. Des témoins négatifs sans ADN matrice ont été analysés en triplicat. Chaque 
réaction a été exécutée en double avec les deux échantillons de matrice d'ADN en utilisant les 
conditions de cycle suivantes: 1 cycle à 95°C pendant 10 min suivi de 40 cycles de 95°C 
pendant 10s et 60°C pendant 10s. 
 
III.6. Tests d’activités des métabolites secondaires végétaux sur les bactéries 
III.6.1. Modèles bactériens  
Les bactéries testées étaient différentes souches de Stenotrophomonas maltophilia 
(502, 0366, K279A, PierC1, BurA1 et BurE1). Cette espèce a été choisi car elle possède de 
nombreuses pompes à efflux de la famille RND dont plusieurs sont connues pour être 
impliqué dans la résistance aux antibiotiques. Par aillleurs bien que la majorité des pompes 
RND spécifique de l’espèce soient présentes chez toutes les souches dont le génome est à ce 
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jour séquencé cette ces souches ont la paricularité d’avaoir des phénotypes de résistance aux 
antibiotiques variant de sensible à MDR. Ainsi nous avons choisi 3 souches 502, 0366 et 
K279a d’origine clinique (Avison et al. 2001), alors que les autres souches ont été isolées à 
partir de sols en France (PierC1) et au Burkina Faso (BurA1 et BurE1) (Youenou et al. 2015). 
Ces souches diffèrent également dans leur profil de résistance aux antibiotiques. Les souches 
K279, BurA1 et BurE1 se caractérisent par un phénotype MDR. 
Les souches de Staphylococcus aureus ATTC 1199 (sensible) et 1199B surexprimant 
la pompe à efflux NorA (résistante) ont été également utilisées pour les tests d’effet inhibiteur 
de pompes à efflux.  
 
III.6.2. Préparation des extraits de plantes  
 Les racines séchées de Pteris vittata et Fallopia x bohemica ont été broyées et 
extraites trois fois avec un mélange de solvants de MeOH et d'eau MilliQ 1: 1 (v/v) puis avec 
du MeOH à 100% (1 mL de solvant pour 10 mg de matière végétale). Ces deux extraits ont 
été combinés et le MeOH a été éliminé sous pression réduite (Büchi 461 Water Bath, Suisse) 
pour obtenir une fraction hydro-méthanolique initiale (HMF). Les extraits ont été ensuite 
transférés dans une ampoule à décanter et extraits avec du DCM à volumes égaux pour 
obtenir 2 fractions: fraction aqueuse (AF) et fraction DCM (DF). Tous les extraits ont été 
ensuite concentrés sous pression réduite et conservés à -20°C jusqu'à utilisation. 
 
III.6.3. Détermination de la concentration minimale inhibitrice (CMI) des extraits  
Les activités antibactériennes des fractions brutes extraites des racines de Pteris vittata 
et Fallopia x bohemica ont été évaluées au moyen du test de micro-dilution (Eloff 1998; Siwe 
Noundou et al. 2014) contre les 6 souches de S. maltophilia. Des solutions mères de tous les 
extraits (80 mg/mL) ont été préparées dans 20% de DMSO. Deux dilutions en série ont été 
réalisées avec du DMSO 20%. Puis ces solutions ont été ajoutées au milieu Nutrient Broth 
(NB) dans un rapport 5 : 95 pour finalement atteindre des concentrations comprises entre 
31,25 et 4000 µg/mL. Puis 100 µL de chaque solution a été introduit dans une microplaque de 
96 puits (une concentration par puit). Par puit, 100 µL de suspension bactérienne 
correspondant à un inoculum d'environ 106 CFU/mL dans du milieu NB et 100 µL d’extrait 
sont ajoutés. Les concentrations finales de chaque fraction dans les puits varient de 15,625 à 
2000 µg/mL. Les plaques sont incubées à 28°C pendant 24h. La croissance bactérienne est 
suivie par mesure de la densité optique dans chaque puit à 600 nm (TECAN Infinite® 200 
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Pro, Suisse). La CMI a été déterminée comme étant la plus faible concentration à laquelle la 
croissance bactérienne est inhibée à plus de 90%. Trois puits par concentration ont été 
effectués. Dans les cas où une inhibition complète s’est produite à la concentration la plus 
basse, d'autres dilutions en série ont été faites jusqu'à ce qu’une CMI soit obtenue. Le 
sulfaméthoxazole (Sigma-Aldrich Corporation, USA) a été utilisé comme témoin 
antibactérien positif à des concentrations de 20 et 40 µg/mL et le DMSO à 0,5% de 
concentration finale dans le puit a été utilisé comme témoin négatif (à cette concentration 
aucun effet sur la croissance bactérienne n'a été observé pour les espèces bactériennes 
utilisées). 
 
 III.6.4. Détermination de l’effet inhibiteur de pompe à efflux (IPE) des extraits  
La CMI de l'antibiotique testé a été déterminée en microplaque en présence ou en 
l'absence de chaque extrait à la concentration indiquée, qui est de 4 fois inférieure à sa CMI 
déterminée dans l'essai mentionné ci-dessus. L'agent antimicrobien utilisé est la gentamicine 
(Duchefa Biochemie B.V., Pays-Bas) à des concentrations finales variant de 0,625 à 320 
µg/mL. Chaque puit contient 5 µL d'antibiotique, 5 µL d'extrait, 90 µL de milieu NB et 100 
µL d'inoculum NB constitué de 106 UFC/mL. Les microplaques sont incubées à 28°C pendant 
24 heures. La croissance bactérienne est déterminée en mesurant la densité optique de la 
solution dans chaque puit (TECAN Infinite® 200 Pro, Suisse). Des diminutions de CMI de 4 
fois ou plus sont considérées comme significatives. La combinaison de la gentamycine et de 
l'arginine-phénylalanine β-naphtylamide (PAβN) (Sigma-Aldrich Corporation, États-Unis) à 
une concentration de 25 µg/mL a été utilisée comme témoin positif (permettant de réduire de 
4 fois la CMI de la gentamycine à cette concentration). Du DMSO à concentration finale 
0,5% dans le milieu NB stérile a été utilisé comme témoin négatif et n'a eu aucun effet sur la 
croissance bactérienne. Des dérivés d'anthraquinone (émodine, physcion, sennidin A et B; 
















CHAPITRE 3  





III. Impact des ETM sur le métabolisme secondaire de Pteris vittata et sur les 
communautés rhizosphériques  
 
Dans le cadre de cette première partie, une expérimentation a été conduite sur la 
fougère hyperaccumulatrice Pteris vittata et qui résulte d’un essai de phytoremédiation mené 
dans la zone minière (Sn-Ti) de Ha Thuong, province de Thai Nguyen, Vietnam. Cette zone 
est fortement contaminée en Cu (la teneur atteint plus de 3000 mg/kg) suite aux activités 
minières intensives menées pendant 20 ans. Notre objectif dans cette première partie est 
d’évaluer si la pollution métallique entraine une modification de la production de métabolites 
secondaires de Pteris vittata, et de déterminer comment ces deux facteurs influencent la 
diversité, la richesse et la composition taxonomique des communautés bactériennes 
rhizosphériques associées. Le rôle des métabolites discriminants dans le processus 
d’adaptation de la plante au stress métallique sera également discuté. Pour cela, nous avons 
analysé les profils métaboliques de 3 parties (racines, tiges et feuilles) des plantes de P. vittata 
provenant de sol contaminé et comparé ces profils à ceux de plantes prélevées sur sol non 
pollué (sol échantillonné sur le campus de l’Académie de Sciences et Technologies du 
Vietnam, Hanoi). Après analyse par UHPLC-DAD-ESI/QTOF, les composés absorbants à 
l’UV ont été intégrés dans des matrices qui ont été soumises à des analyses en composantes 
principales (ACP), et les composés discriminants expliquant les différences entre groupes ont 
été annotés sur la base de leurs caractéristiques spectrales. En parallèle, la modification de la 
diversité et de la structure génétique des communautés bactériennes associées à ces sols a été 
étudiée par une approche métataxogénomique (séquençage Illumina Miseq du gène codant 




Une partie des résultats correspondant à la première campagne de collecte sur le site de 
Ha-Thuong a été soumis pour publication dans la revue « Environmental Science and 
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Plants adapt to metal stress by modifying their metabolism including the production of 
secondary metabolites in plant tissues. Such changes might impact diversity and functions of 
plant associated microbial communities. Our study aimed to evaluate the influence of metal 
pollution on the secondary metabolism of plants and the indirect impact on rhizosphere 
bacterial communities. We then compared the secondary metabolism of the hyperaccumulator 
Pteris vittata L. collected from a contaminated mining area and a non-polluted site in 
Vietnam, and identified the discriminant metabolites. The structure and diversity of soil and 
rhizosphere communities were studied using high-throughput sequencing. Our data showed 
that significantly increased compounds in plant roots from polluted areas were identified as 
chlorogenic acid derivatives and A-type procyanidin. Metataxogenomic analysis evidenced 
strong differences in bacterial composition, characterized by the dominance of Proteobacteria 
and Nitrospira in the polluted bulk soil, and the enrichment in abundance relative of some 
potential human pathogens i.e. Acinetobacter, Mycobacterium and Cupriavidus in P. vittata ‘s 
rhizosphere at the mining site. Overall, metal pollution modified the production of P. vittata 
secondary metabolites, and altered the diversity and structure of bacterial communities. 
Further investigations are needed to understand whether the plant recruits specific bacteria 
supporting the adaptation process to metal stress. 
 





UHPLC-DAD-ESI/QTOF-MS: Ultrahigh performance liquid chromatography with diode 
array detection coupled to electrospray ionization and quadrupole time-of-flight mass 
spectrometry 
UV : Ultraviolet 
ESI : Electrospray Ionization 
MSMS : Tandem Mass Spectrometry 
ESI/MS2 : Electrospray Ionization tandem Mass Spectrometry 
HRMS : High Resolution Mass Spectrometry 
1H-NMR : Proton Nuclear Magnetic Resonance 
RT : Retention Time 
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SPE : solid phase extraction 
H-PV : soil under P. vittata polluted  
H-B : bulk soil polluted  
H-DL : soil under Dicranopteris linearis polluted  
U-PV : soil under P. vittata control 
HSD : Honest Signiﬁcant Difference 
PCA : Principal Component Analysis 
ANOVA: Analysis of Variance 
CFU : Colony-Forming Unit 
qPCR : quantitative Real-time Polymerase Chain Reaction 
OTU : Operational Taxonomic Unit 







The presence of heavy metals in the environment, which is largely due to anthropic activities 
in urban and industrial areas, represents a stress for all living organisms, impacting ecosystem 
structure and function, including soil microbial communities (Jaishankar et al. 2014; Singh et 
al. 2014). Although some metallic trace elements are essential for bacterial physiology (e.g. 
zinc (Zn), iron (Fe), copper (Cu)), others (e.g. cadmium (Cd), chrome (Cr), arsenic (As)) are 
toxic for bacterial cells and can alter diversity and function of bacterial communities 
depending on their concentrations in the environment (Epelde et al. 2012; Lenart-Boro and 
Boro 2014). Metal pollution then represents a potential risk for bacterial community diversity 
and functions and then soil functioning (Azarbad et al. 2013; Singh et al. 2014).  
Plants adapt to heavy metal stress by modifying their metabolism including the production of 
secondary metabolites in plant tissues, although less studied than primary ones (Singh et al. 
2016). On the other hand plants are known to be major drivers of soil microbial community 
structure and functioning through root exudation (Hartmann et al. 2008; Michalet et al. 2013). 
Changes in metabolism might then impact diversity and functions of microbial communities 
associated to leave (i.e. phyllosphere) or root (i.e. rhizosphere) systems. A recent theory 
named “Plants call for support”, hypothesizes that pollution-induced changes in root 
exudation, might select for microbial communities bearing beneficial traits for plants (e.g. 
degradative capacities), allowing a better adaptation under contaminant stress (Thijs et al. 
2016). 
In Vietnam, heavy metal pollution in soils resulting from anthropization, including mining 
activities has been increasing in the last few decades. Recent study summarized that about 
5000 mines of ore have been explored, and the areas of abandoned mines was more than 3700 
ha (Anh et al. 2011). In recent years, many researches have been focused on phytoremediation 
by hyperaccumulators in order to remove heavy metals from mining sites in Vietnam 
(Nguyen et al. 2011; Anh et al. 2011). However, it has not yet been evaluated how metal 
contamination alters the secondary metabolism of these plants as well as their effect on 
associated rhizosphere communities. Here we have used Pteris vittata L. as a plant model 
since this indigenous fern has been reported for its great potential to uptake As and to tolerate 
high Zn and Pb level in Ha Thuong mining site (Anh et al. 2011) 
Pteris vittata L., commonly known as Chinese brake fern or Ladder brake fern, is a 
hyperaccumulator belonging to the Pteridaceae family and is found in tropical and sub-
tropical regions like South East Asia, Africa or Australia. This plant was reported as the first 
known As-hyperaccumulator (Ma et al. 2001). Arsenic is essentially accumulated in its fronds 
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at very high levels (up to 22630 mg/kg), but the concentration of this metal in the roots is also 
non-negligible (100 mg/kg) (Ma et al. 2001; Wang et al. 2002). P. vittata has been 
extensively studied for the phytoremediation of As-contaminated soils, due to its strong As 
accumulation as well as its capacity to take up many forms of As (Ma et al. 2001; Tu and Ma 
2002; Tu et al. 2002; Danh et al. 2014). P. vittata is also able to accumulate other metals such 
as Zn (up to 737 mg/kg in leaves) (Zz et al. 2006), and its tolerance to high contamination 
level of Pb, Zn and Cu was also reported (Kachenko et al. 2007; Anh et al. 2011). Besides, 
this plant has been explored for its pharmacological properties like hypoglycemic (Paul et al. 
2012), anti-inflammatory, platelet aggregation and antitumor activities (Gong et al. 2007). 
Some P. vittata secondary metabolites were also examined for their antimicrobial properties 
(rutin) (Singh et al. 2008) and their impacts on visual process (rutin, flavones glycosides…) 
(Wahid et al. 2016). To our knowledge, although several studies have investigated the 
phytochemical composition of P. vittata extracts and the impacts of P. vittata on heavy metal 
content in soils (Tu et al. 2002; Nguyen et al. 2011; Gracelin et al. 2012; Jaishee and 
Chakraborty 2015; Wahid et al. 2016), the effect of these pollutants on its metabolism 
remains unknown. 
Thus, our objectives were (i) to compare the secondary metabolite profiles of each part of P. 
vittata grown on contrasted contaminated areas, in order to evaluate the effect of metal 
pollution on secondary metabolism of plants colonizing metalliferous sites and (ii) to evaluate 
the indirect influence of these changes in metabolism on the rhizosphere bacterial community 
composition. Metabolic profiling of roots, stems and leaves of P. vittata was based on UV-
absorbing compounds, thus targeting more specifically phenolics and other aromatic 
compounds. Changes in bacterial community structure were assessed using a 
metataxogenomic analysis approach. 
 
Materials and methods 
 
Site, plant and soil sampling 
 
The studied site is located at Ha Thuong commun, Dai Tu district, Thai Nguyen Province, 
Vietnam (Fig. 1). At that site, Sn-ore mining activities have been operated from 1988 to 2007. 
These operations led the contamination with heavy metals including As, Pb, Zn, Cu and Cd in 
soils. In 2007, in the Vietnam national research projet No. KC08.04/06-10 for 
phytoremediation of mining areas in Thai Nguyen, P. vittata, Pityrogramma calomelanos and 
Dicranopteris linearis were cultured to remove As and Cd from soil. However, the 
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concentration of Cu and Pb in soil still exceed the allowable limit according to “National 
technical regulation on the allowable limits of heavy metals in the soils” (Table 1).   
 
Fig. 1 Location of the Sn-ore mining site at Ha Thuong, Dai Tu district Thai Nguyen province 
(Vietnam) 
 
Table 1 Physical and chemical characteristics of the rhizosphere and bulk soil. (H-B, bulk soil at 
the mining site; H-PV and H-DL, rhizosphere soils of Pteris vittata and Dicranopteris linearis, 
respectively, at the mining site, and U-PV, rhizosphere soil of P. vittata at the control site). 
 




Clay (< 2 µm) g/kg 321 119,5 186 150 - 
Silt g/kg 537 163 356,5 528 - 
Sand g/kg 142 717,5 457,5 322 - 
Organic matter g/kg 53.4 1.22 3.025 19.1 - 
Organic Carbon 
(C) 




g/kg 2.385 0.0705 0.1895 1.06 
- 
C/N - 13 10.165 8.995 10.4 - 
pH - 5.33 2.45 4.19 8.17 - 
CEC* 
cobaltihexamine 
cmol+/kg 13.2 2.175 7.57 11.05 
- 
Copper (Cu) mg/kg 436 3150 82.45 115 300- 
Lead (Pb) mg/kg 279.5 600 106.7 132.5 300 
Arsenic (As) mg/kg 2.78 nd nd 2.6 25 
* Cation-exchange capacity ** According to Vietnam National technical regulation on the allowable 





Ten mature P. vittata individuals were collected in the Ha Thuong Sn-ore mining site and five 
individuals were sampled at the same growth stage in a non-contaminated site (Academy of 
Science and Technology, in Hoang Quoc Viet Street, Cau Giay district, Hanoi, Vietnam). All 
samples were identified by Prof. Tran Huy Thai, Institute of Ecology and Biological 
Resources, Vietnam Academy of Science and Technology. Voucher specimens were 
deposited in the Department of Bioactive Products, Institute of Marine Biochemistry, 
Vietnam Academy of Science and Technology. 
From the mining site, rhizosphere soil samples were collected under P. vittata (H-PV) 
and Dicranopteris linearis (H-DL) (another fern cultured in this site). Nearby bulk soil 
samples (H-B) (i.e. soil with no vegetal cover) were collected. Rhizosphere soil samples were 
also collected under P. vittata at the Vietnam Academy of Science and Technology and will 
be further considered as a control (U-PV) (non-polluted soil). All soils were collected from 
the upper layer (0-15cm) and stored at ambient temperature for no longer than 2 weeks before 
use. Soil characteristics are shown in Table 1. 
 
Sample preparation for the analysis of plant metabolites 
 
Each plant was carefully excavated, dried and each part (roots, stems and leaves) separated 
before being crushed into fine powder using mortar and liquid nitrogen. Plant metabolites 
were extracted by immersion of 5 grams of dried samples in 100 ml of absolute MeOH in an 
erlenmeyer, followed by ultra-sonication for 15 minutes at room temperature and then 
filtration. Extraction process was repeated three times. The extracts were pooled and 
evaporated under reduced pressure, stored at -20° C and then dissolved in absolute MeOH to a 
concentration of 10 mg/mL before analysis.   
For UHPLC-DAD-ESI/QTOF analysis, stem and leave extracts were prepared in the 
same conditions described above while root extracts were dissolved in MilliQ water and 
further divided into fractions by using Solid Phase Extraction (SPE) on Bond Elut® C18 SPE 
cartridges (Agilent Technologies®, Santa Clara, CA, USA). Elution was performed with a 
gradient of H2O:MeOH (100:0; 80:20; 0:100). The fraction H2O:MeOH (80:20) was 







UHPLC-DAD-ESI/QTOF analysis  
 
UHPLC-DAD-ESI/QTOF analysis was performed on an Agilent Infinity® 1290 system 
(Agilent Technologies®) coupled to a UV/vis DAD detector and equipped with a QTOF 6530 
(Agilent Technologies®) detector controlled by MassHunter® software (Agilent 
Technologies®). Analyte separation was carried-out on a Poroshell® 120 EC-C18 column 
(100 mm x 3.0 mm, 2.7 μm). The following gradient was run using 0.4% aqueous formic acid 
(solvent A) and acetonitrile (solvent B): 0 min, 1% B; 1.5 min, 1% B; 12 min, 30% B; 18 min, 
100% B; 19 min, 100% B. The flow rate and column temperature were 1.2 mL.min-1, and 50 
ºC, respectively and 2.0 µL of sample extracts were injected. The signals were detected at 4 
wavelength λ 254, 280, 320 and 360 nm and UV spectra recorded between 190 and 600 nm. 
The chromatograms recorded at λ 280 nm were selected for statistical analysis.  
The ESI source was optimized as follows: positive and negative ionization mode in auto-
MSMS, scan spectra from m/z 100 to 3000, capillary voltage 2.5 kV, nozzle voltage 2 kV, 
fragmentor 120 V, fixed collision-induced dissociation (CID) energy at 20 eV. Nitrogen was 




The annotation of metabolites in P. vittata extracts was based on UV, HRMS, MSMS spectra 
and relative RTs. Data were compared with previous literature report for compounds in Pteris 




To assess differences in metabolite composition between plants growing in non-polluted and 
in polluted area, RTs of peaks in chromatograms at wavelength λ 280 nm were aligned and 
their relative intensities integrated in a matrix for each plant part to perform a Principal 
Component Analysis (PCA) using R® software, version 3.1.2 (R Development Core Team, 
2014). The compounds responsible for the discrimination between polluted and non-polluted 
samples were further analyzed using Anova followed by Tukey’s Honest Signiﬁcant 
Difference (HSD) tests after data were controlled for normality and homoscedasticity. Those 





Soil DNA extraction and metagenomic analysis 
 
Total DNA was extracted from 0.5 g of each bulk and rhizosphere soil sample with three 
replicates using a FastDNA® SPIN Kit for Soil (MP Biomedicals, Solon, OH, USA) and then 
purified on S-400-HR mini-columns (Pharmacia, St Quentin Yvelines, France) following the 
manufacturer’s instructions. The DNA extracts were resolved by electrophoresis in 0.8% 
agarose gels, stained with ethidium bromide and photographed using a Gel Doc 1000 camera 
(Bio-Rad, Ivry sur Seine, France). DNA concentration was estimated using a NanoDrop® ND-
1000 spectrophotometer (Labtech International, Paris, France) at a 260 nm wavelength. 
Triplicate DNA extractions were performed from all samples. Replicates were then pooled for 
further metagenomic analysis. 
16S rRNA genes of pooled DNA samples were sequenced at the DTAMB/ Biofidal 
platform (University of Lyon 1, France) using an Illumina’s Miseq platform and paired-end 
reads. In total, 1,254,982*2 valid sequences for bacteria were obtained from 4 samples. 
Metagenomic analysis was carried-out following the Mothur MiSeq standard operating 
procedure (SOP) pipeline v1.35.1 (http://www.mothur.org/wiki/MiSeq_SOP) developed by 
the Schloss lab (Department of Microbiology & Immunology, University of Michigan, USA) 
(Schloss et al. 2009; Kozich et al. 2013). Briefly, the contigs of paired-end read 1 and read 2 
were constructed using the make.contigs command, and 1,245,982 sequences with an average 
length of 457 bp were produced. After removing the sequences with ambiguous bases, and 
those longer than 550 bp or shorter than 400 bp with the screen.seqs command, a total of 
338,298 high-quality sequences were obtained with an average length of 448 bp per sequence. 
The only unique sequences were obtained using unique.seqs command and the align.seqs 
command were then operated to align the data with mothur’s  SILVA bacterial 16S reference 
alignment v123 (https://www.arb-silva.de/) (Quast et al. 2013). After screening the unique 
sequences, the remaining reads were then pre-clustered to denoise sequences within each 
sample and chimeric sequences were removed using chimeric.uchime command 
(http://drive5.com/uchime) (Edgar et al. 2011). Finally, a range from 24458 to 66753 
sequences with an average number of 38,566 sequences per sample were obtained and then 
subsampling to 24,458 sequences. Each sequence was then classified against the RDP 16S 
rRNA training set v9 using a naïve Bayesian classifier, at an 80% confidence level (Wang et 
al. 2007a). The sequences were regrouped into operational taxonomic units (OTUs) with a 3% 
divergence threshold using cluster.split command (http://www.mothur.org/wiki/Cluster.split). 




Culturable bacterial quantification using culture enumeration and qPCR  
 
Microorganisms were extracted by blending 5 g of soil samples with 50 ml of a 0.8 % (w:v) 
sterile NaCl solution for 90 seconds in a Waring Blender (Eberbach Corporation, Michigan, 
USA). The homogeneous soil suspension was serially diluted 10-fold in sterile saline solution 
and 100 µl of appropriate dilutions were spread. The viable heterotrophic microflora was 
enumerated on 10-fold diluted Tryptic Soy Agar medium (TSA1/10) (Oxoïd, Dardilly, 
France) supplemented with cycloheximide (200 mg l−1) to impair the growth of fungi. Three 
plates were inoculated per dilution and bacterial colonies were counted after 5 days of 
incubation at 28°C. 
Real-time PCR amplification (qPCR) was performed using a LightCycler 480 system 
(Roche Diagnostics, Meylan, France) with the LightCycler® 480 software, version LCS480 
1.5.0.39 (Roche Diagnostics). The primers 5’-TCCATGAAGTCGGAATCGCTAG-3’ and 
5’-CACTCCCATGGTGTGACGG-3’ were used (Invitrogen, Cergy Pontoise, France). The 
mix reactions were performed with the SsoFastTM EvaGreen® Supermix (Bio-Rad) as 
specified by the manufacturer. Five microliters of template DNA (corresponding to 0.2 and 1 
ng of DNA) were added, and deionized water was used to reach a final volume of 25 µl. 
Negative controls without template DNA were run in triplicate. Each reaction was run in 
duplicate with both DNA template concentrations using the following cycle conditions: 1 




Metabolic profiling of UV-absorbing compounds in Pteris vittata extracts  
 
UV-based metabolite profiling was carried out on root, stem and leave extracts of fifteen P. 
vittata samples, ten of which were collected from contaminated soil, in order to compare the 
metabolite profiles of plants from metal polluted and non-polluted areas. Chromatograms at λ 
280 nm showed strong differences between samples from these two areas as shown by the 
comparison of typical UHPLC/DAD chromatograms (Fig. S1-S3). Concentrations of 
compounds (i.e. absolute areas) were also affected but in order to compare the variations in 
global extract compositions, relative area were chosen (which also enabled to attenuate the 
variability in total extract concentrations). This suggests that there are qualitative and 
quantitative changes in the secondary metabolism of plants from diversely contaminated soils.  
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PCA allowed to highlight differences between the metabolic profiles of plant grown on 
contaminated soils from those grown in non-contaminated area, and this was especially the 








Fig. 2 PCA performed on UV chromatographic profiles obtained for each extract of Pteris vittata 
: roots (a), stems (b) and leaves (c) grown on non-polluted and polluted soil. Each point on the 
left plots represents one extract and the circles indicate the type of soil on which plants grew. 






Concerning roots, the discrimination was less pronounced (Fig. 2a), probably because of the 
variability observed in compound relative intensities, which might be due to the extra SPE 
separation procedure realized for these extracts. In leaves and stems (Fig. 2b & 2c), the 
discrimination was better and each group could be well separated along axis 1. Therefore, the 




Secondary metabolites affected by metal contamination 
 
Based on PCA, the compounds involved in the different group segregation were highlighted 
(Fig. 2). In order to identify the discriminating peaks in different conditions, ANOVA 
followed by Tukey’s HSD test were carried-out for these compounds and only those that 
showed a statistically significant difference and representing at least 1% of the total area in 
one condition are highlighted. In root extracts, six discriminant compounds were 
characterized, two of which were found significantly in higher proportions in the polluted 
condition compared to the non-polluted one (8a, 32a), while four were found in lower 
proportions (26a, 28a, 34a, 38a) (Fig. 3a & 3b). Regarding stems, 5 compounds were 
identified with significantly increased proportions in the case of polluted soil (13b, 20b, 30b, 
32b, 33b), while 3 were found with decreased proportions (24b, 38b, 39b) (Fig. 3c & 3d). 
Concerning leaves, 6 peaks were found as discriminating, of which 4 were in higher 
proportions with contamination (28c, 36c, 45c, 49c) and 2 presenting lower proportions (33c, 





Fig. 3 Pteris vittata root, stem and leave secondary metabolites affected by the type of soil. 
Relative intensities of discriminant chromatographic peaks: increasing compounds (a, c, e) 
and decreasing compounds (b, d, f) in Pteris vittata roots, stems and leaves respectively. 
Green bars indicate extract obtained from non-polluted soils; and red bars, from polluted 
ones. Statistical differences between type of soil are indicated using characters *, **, *** 
(Tukey’s HSD test, significativity codes ‘***’ p<0.001, ‘**’ p<0.01, ‘*’ p<0.05). Compound 





Metabolic profiling of UV-absorbing compounds in P. vittata extracts  
 
UV-based metabolite profiling was carried out on root, stem and leave extracts of fifteen P. 
vittata samples, ten of which were collected from contaminated soil, in order to compare the 
metabolite profiles of plants from metal-polluted and non-polluted areas. Chromatograms at λ 
280 nm showed strong differences between samples from these two areas as shown by the 
comparison of typical UHPLC/DAD chromatograms (Fig. S1-S3). Concentrations of 
compounds (i.e. absolute areas) were also affected but in order to compare the variations in 
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global extract compositions, relative area were chosen (which also enabled to attenuate the 
variability in total extract concentrations). This suggests that there are qualitative and 
quantitative changes in the secondary metabolism of plants from diversely contaminated soils.  
PCA allowed to highlight differences between the metabolic profiles of plant grown 
on contaminated soils from those grown in non-contaminated area, and this was especially the 
case for stems and leaves (Fig. 2). Concerning roots, the discrimination was less pronounced 
(Fig. 2a), probably because of the variability observed in compound relative intensities, 
which might be due to the extra SPE separation procedure realized for these extracts. In 
leaves and stems (Fig. 2b & 2c), the discrimination was better and each group could be well 
separated along axis 1. 
 
Secondary metabolites affected by metal contamination 
 
Based on PCA, the compounds involved in the different group segregation were highlighted 
(Fig. 2). In order to identify the discriminating peaks in different conditions, ANOVA 
followed by Tukey’s HSD test were carried-out for these compounds and only those that 
showed a statistically significant difference and representing at least 1% of the total area in 
one condition are highlighted. In root extracts, six discriminant compounds were 
characterized, two of which were found significantly in higher proportions in the polluted 
condition compared to the non-polluted one (8a, 32a), while four were found in lower 
proportions (26a, 28a, 34a, 38a) (Fig. 3a & 3b). Regarding stems, 5 compounds were 
identified with significantly increased proportions in the case of polluted soil (13b, 20b, 30b, 
32b, 33b), while 3 were found with decreased proportions (24b, 38b, 39b) (Fig. 3c & 3d). 
Concerning leaves, 6 peaks were found as discriminating, of which 4 were in higher 
proportions with contamination (28c, 36c, 45c, 49c) and 2 presenting lower proportions (33c, 
37c) (Fig. 3e & 3f).  
 
Annotation of discriminant compounds  
 
The discriminant compounds are listed in Table 2 & 3 with their identification based on 
relative RTs, UV and mass spectra. In roots, most of the peaks involved in the segregation of 
different groups were identified as hydroxycinnamic acid derivatives. Considering stems and 





Annotation of discriminant compounds in root extracts 
 
Discriminant compounds annotated in root extracts were distributed in two major classes: 
hydroxycinnamic derivatives (8a, 26a, 28a, 34a, 38a) and procyanidin (32a), according to 
their respective specific UV spectra (i.e. a strong absorption band at 310-320 nm with a 
shoulder at 300 nm and a weak absorption band at 276-278 nm respectively). The most 
abundant compound, 32a, was detected at RT 8.328 min, and found in higher proportion in 
roots of plants growing in metal-polluted area. Its mass spectra showed a pseudo-molecular 
ion at m/z 863.1826 ([M-H]-) and m/z 865.2013 ([M+H]+) corresponding to the molecular 
mass of 864 Da with the formula C45H36O18 suggesting a procyanidin trimer. Moreover, the 
ESI-/MS2 spectra of this compound produced the fragmentation ions at m/z 773 and m/z 289, 
indicative of the presence of a A-type interflavonoid linkage. Based on the literature data (Gu 
et al. 2003; Qiang et al. 2015), this compound was tentatively identified as A-type 
procyanidin trimer, with the (epi)catechin- A - (epi)catechin - (epi)catechin connection. 
Among the hydroxycinnamic derivatives, one compound (8a) was found to be 
increased and four compounds (26a, 28a, 34a, 38a) were found to be decreased in metal-
polluted area. For compound 8a (RT 3.623 min), the ([M-H]-) ion at m/z 353.0878 and the 
([M+H]+) ion at m/z 355.1041 suggested the molecular weight of 354 Da corresponding to the 
formula C16H18O9. ESI
+/MS2 spectra of this compound produced a base peak at m/z 163.0394 
([M+H-C7H11O6]
+), corresponding to the loss of a quinic sub-unit. Moreover, ESI-/MS2 data 
generated a base peak at m/z 191.0533 accounting for the loss of a caffeic acid sub-unit ([M-
H-C9H6O3]
-). Considering the relative intensity of two secondary ions (m/z 179 and m/z 135) 
in ESI-/MS2 spectra, compound 8a was identified as 3-O-caffeoylquinic acid (chlorogenic 
acid) according to published data (Clifford et al. 2003). Using the same reasoning, compound 
28a was tentatively identified as 4-O-p-coumaroylquinic acid. 
Among the other hydroxycinnamic acids, compound 26a and 38a, detected at RT 
7.285 and 11.828 min respectively, showed the same UV characteristic and ESI+/MS data as 
compound 8a (Table 2), but with a molecular formula of C18H20O10 (M = 396), indicative of 
an acetylation. ESI-/MS2 allowed to identify both a major product ion at m/z 233, 
corresponding to the acetylated quinic acid moiety (C9H14O7 = 234), and a major ESI
+/MS2 
product ion at m/z 163, accounting for the caffeic acid moiety. To our knowledge, the 3-O-
acetyl-4-O-caffeoylquinic acid and the 3-O-caffeoyl-5-O-acetylquinic acid were identified 
using 1H-NMR and ESI/MS data (Whitaker and Stommel 2003), but no literature allow to 
differentiate these isomers based on ESI/MSn spectra. Thus, these two compounds could be 
annotated as acetylated caffeoylquinic acid isomers.  
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Using the same reasoning compound 34a was annotated as acetylated 
coumaroylquinic acid.  
 
Annotation of discriminant compounds in stem and leave extracts 
 
The most discriminant and abundant compounds detected in P. vittata stem and leave extracts 
were identified as flavonol glycosides derivatives, a major class of plant secondary 
metabolites which have already been well described in P. vittata (cf cited literature in Table 
3). Four quercetin derivatives (peak 30b in stems and 28c, 33c, 45c in leaves) as well as five 
kaempferol derivatives (peak 32b, 33b in stems and 36c, 37c, 49c in leaves) were identified 
according to their typical MSn fragmentations (providing fragmentation ions at m/z 303 and 
m/z 287 in positive mode corresponding to respective aglycones) together with their specific 
UV spectra (i.e. absorption band II lower than 260 nm for quercetin derivatives and higher 
than this value for kaempferol derivatives; (Mabry et al. 1970)). Among these compounds, 
two were found in higher proportion in both stems and leaves from polluted site: 30b and 28c 
(RT 7.150 min); 33b and 36c (RT 7.980 min). 
Compound 30b / 28c possess UV characteristic of 3-O-substituted quercetin (Mabry et 
al. 1970) and showed pseudomolecular ions at m/z 609.1416 ([M-H]-) and at m/z 611.1636 
([M+H]+) corresponding to the molecular formula C27H30O16. The ESI/MS
2 spectra show 
major ion at m/z 303 in positive mode, and m/z 301 in negative mode, accounting for a loss of 
308 Da corresponding to the loss of a deoxyhexose and a hexose unit. The comparison with 
literature suggested that the disaccharide moiety is a rutinoside-type (Vukics and Guttman 
2010) thus, this compound was putatively identified as quercetin-3-O-rutinoside (= rutin) 
(Sharma et al. 2014).  
Compound 45c (RT 9.518) showed pseudomolecular ions at m/z 773.1944 ([M+H]+) 
and at m/z 771.1770 ([M-H]-) allowing to establish the molecular formula of C36H36O19. Its 
ESI-/MS2 spectra showed product ions at m/z 609 (indicative of the loss of a caffeoyl unit), 
m/z 609 at very low intensity and m/z 301 (indicating the loss of 308 Da corresponding to a 
disaccharide of type rutinoside). The ESI+/MS2 product ion at m/z 303 and ESI-/MS2 product 
ion at m/z 301 reveal the presence of a quercetin aglycone. In addition, the fragment ions at 
m/z 325 and m/z 163 correspond to a caffeoyl-hexose unit and a caffeoyl unit respectively. 
Compound 45c was thus annotated as quercetin-3-O-(caffeoyl)rutinoside. Using the same 
reasoning and by comparison with literature, compound 49c was tentatively identified as 
kaempferol-3-O-(caffeoyl)rutinoside (Martucci et al. 2014). 
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Compound 33c (RT 7.555), the only quercetin derivatives identified in lower 
proportions in leaves with the influence of metal, showed pseudomolecular ions at m/z 
935.2477 [M+H]+ and at m/z 933.2289 [M-H]- with a molecular formula of C42H46O24. The 
ESI-/MS2 spectra showed product ions at m/z 771 (corresponding to the loss of a hexose unit), 
m/z 609 (loss of a caffeoyl unit), m/z 463 (indicative of the loss of a rhamnosyl unit), m/z 303 
(loss of a hexosyl unit). This led to a putative identification of this compound as quercetin-3-
O-(caffeoyl) rutinoside-7-O-hexoside. Using the same reasoning and by comparison with 
literature concerning its characteristic UV spectrum (Lin and Harnly 2010), compound 37c 
was tentatively identified as kaepferol-3-O-(caffeoyl) rutinoside-7-O-hexoside. 
Compound 33b / 36c detected at RT 7.98 min showed pseudomolecular ions at m/z 
461.0718 ([M-H]-) and at m/z 463.0893 ([M+H]+), corresponding to the molecular formula of 
C21H18O12. The ESI
-/MS2 spectra showed a base peak at m/z 285 corresponding to the 
kaempferol aglycone and to the loss of a glucuronide moiety (176 Da). Therefore, following 
literature, compound 33b/36c was tentatively identified as kaempferol-3-O-glucuronide 
(Kajdžanoska et al. 2010) 
Although the majority of abundant and discriminant compounds in P. vittata stems 
and leaves were putatively annotated, minor UV-absorbing compounds still remain 
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sh: spectral shoulder               a: Cpd = Compound                     b: Maximum spectral absorbance wavelengths (nm)
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Bacterial abundance and community structure  
 
Total heterotrophic microflora varied between 7.09 (± 5.06) x 104 colonies forming unit 
(CFU) g-1 in the bulk soil of the mining site (sample H-B) and 46.6 (± 13.89) x 106 CFU g-1 in 
the rhizosphere of P. vittata at the mining site (sample H-PV) (Table 4). Based on qPCR 
quantification, the number of 16S rDNA copies varied from 0.557 (± 0.0680) x 109 to 26.8 (± 
1.27) x 109.  
 
Table 4 Numbers (colony forming units g-1) of total viable heterotrophic microflora and 
total 16S rDNA genes in rhizosphere and soil samples (H-B, bulk soil at the mining site; H-
PV and H-DL, rhizosphere soils of Pteris vittata and Dicranopteris linearis, respectively, at 





CFU x 106 number of copies x 109 
U-PV 39.5 (±9.69) 26.8 (±1.27) 
H-PV 46.6 (±13,89) 17.7 (±2.23) 
H-B 0.0701 (±0,0506) 0.557 (±0.0680) 
H-DL 9.2 (±3.62) 10.5 (±5.65) 
 
 
Data from the metagenomic analysis (Table 5) clearly showed the very low diversity 
of the bacterial community from the bulk soil of the mining site (sample H-B). A total of 
24458 sequences were obtained and eleven phyla were detected in that soil with 
Proteobacteria and Nitrospira being very dominant (67.7 % and 32.15 %, respectively) (Fig. 
4). The bacterial communities of the rhizospheres of D. linearis (H-DL) and P. vittata 
(samples H-PV and U-PV) were more diverse whatever the taxonomic level considered i.e. 
phylum, class, genus or out, highlighting an important plant effect. On the other hand, there 
were only weak differences in terms of diversity between the non-polluted (U-PV) and 
polluted (H-PV) rhizosphere communities of P. vittata suggesting that plants attenuated the 
impact of soil characteristics including metal content on the diversity of rhizosphere bacterial 
communities. As for the bulk soil, rhizosphere communities were consistently dominated by 
Proteobacteria, with relative abundance varying from 35.7 % (H-PV) to 44.7 % (U-PV). On 
the opposite Nitrospira were detected at a much lower level. The other most abundant phyla 
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within the rhizosphere community of P. vittata at the mining site were Acidobacteria (19.4 
%), Bacteroidetes (9.4 %), Actinobacteria (6.1 %) and Chloroflexi (5.3 %). At the control site 
the dominant phyla were Acidobacteria (13.9 %), Bacteroidetes (11.9 %), Chloroflexi (6.5 %) 
and Planctomycetes (4.6 %). In the rhizosphere communities of D. linearis (H-DL), the five 
dominant phyla were Proteobacteria (34.4 %), Bacteroidetes (16.6 %), Actinobacteria (9.8 %), 
Firmicutes (9.3 %), and Chloroflexi (8.6 %). Finally based on diversity indexes (Table 5) as 
well as on prevalence of phylum/class/genus/OTU, there were more differences between the 
rhizosphere communities of the two plants collected at the mining site than between the 
rhizosphere of P. vittata at the mining site and that at the control site. Indeed, he H’ index of 
H-PV and U-PV sample were at similar level (8.24 and 8.58, respectively), whereas that of H-






Fig. 4 Relative abundance of bacterial phyla from polluted and non-polluted sites 
(Illumina sequencing). From the mining site : H-PV - soil under P. vittata polluted ; H-B : 
bulk soil polluted ; H-DL : soil under D. linearis polluted 







Fig. 5 Relative abundance (%) of dominant genus from polluted and non-polluted site 
From the mining site: H-PV - soil under P. vittata polluted ; H-B : bulk soil polluted ;  
H-DL : soil under D. linearis polluted 
From the non-polluted site: U-PV – soil under P. vittata control 
 
 
The total sequence reads obtained for these four soils clustered into 10796 OTUs and 
11911 OTUs, for H-PV and U-PV, respectively, and 140 OTUs and 4955 OTUs for H-B and 
H-DL respectively. Among the OTUs identified at a 3% divergence threshold, we looked then 
for the 50 dominant ones within each soil community. The Acidithiobacillus and 
Leptospirillum genera were highly dominant in the community of the mine bulk soil (H-B) 
representing 66.8 % and 32.1 % of the dominant taxons, respectively. The comparison 
between the 2 rhizosphere communities of P. vittata showed the dominant genera to be Gp2, 
Gp3 and Gp4 from the Acidobacteria division, TM7 and Rhizomicrobium at the polluted site 
whereas the dominant ones were Gp4, Gp6, Thiobacter and Nitrosospira at the control one. 
Some genera were only detected in the rhizosphere communities of P. vittata such as Bacillus 
(0.01 % in H-PV, 0.02 % in U-PV), Cupriavidus (0.12% in H-PV, 0.01% in U-PV) and 
Pseudomonas (0.05 % in H-PV, 0.34 % in U-PV). In addition, it has to be noted that several 
genera known to harbour opportunistic pathogen species were more abundant under metal 
pollution (sol H-PV, H-DL ou H-B). For instance Burkholderia was more prevalent in all 
polluted soils, H-PV, H-B and H-DL than in the control one U-PV. Similarly, Ralstonia, 
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Cupriavidus, Acinetobacter and Mycobacterium (Fig. 4) were more abundant in the 
rhizosphere community of P. vittata at the polluted site (H-PV) than that of the control site.  
 
Table 5 Summary of bacterial community estimators for the various soils. All the 
values were obtained from the subsampling of 24458 sequences and at the sequence 
identity of 97% (cutoff value 0.03). (H-B, bulk soil at the mining site; H-PV and H-DL, 
rhizosphere soils of P. vittata and D. linearis, respectively, at the mining site, and U-PV, 
rhizosphere soil of P. vittata at the control site). 
 
 
H-PV H-B H-DL U-PV 
Phylum 30 11 22 32 
Classes 77 18 54 76 
Genera 771 87 480 789 
OTUs number 10796 140 4955 11911 
Chao 59508 518 23338 90472 




Impact of metal pollution on P. vittata secondary metabolites 
 
Our data demonstrated that metal pollution and more precisely Cu ad Pb pollution resulted in 
modifications of secondary metabolites production in P. vittata. While chlorogenic acid 
derivatives were found to be significantly increased or decreased (depending on acetylation) 
in roots under heavy metal pollution, procyanidin was found in higher proportions when 
metals were present. This could be correlated with metal chelating ability of procyanidins 
which was reported previously (Karamać 2009; Mendoza-Wilson et al. 2016). Catechic 
tannins may be able to bind metal ions available in polluted soil such as Cu(II) or Pb(II), 
forming complexes thus allowing metal accumulation in roots. The concentration of Cu in 
some P. vittata roots from polluted areas are 2-fold higher than in the corresponding soils, 
whereas the Cu level in stems and leaves are much lower (data shown in Table S1) 
suggesting the accumulation of this metal in roots, but not in stems or leaves. These 
secondary metabolites were also shown to possess radical scavenging and antioxidant 
activities (Maldonado et al. 2005; Qiang et al. 2015) that could be useful to prevent the 
oxidative stress induced by metals (Sharma and Dietz 2009). Therefore, the overproduction of 
87 
 
procyanidins in P. vittata roots could play a role in the adaptation process of this plant to 
metal pollution. The exudation of catechic tanin derivatives was also shown to affect bacterial 
denitrification processes in Fallopia japonica rhizosphere soil (Bardon et al. 2014). On the 
other hand, antibacterial activities were described for chlorogenic acid derivatives (Marques 
and Farah 2009; Lou et al. 2011). As only chlorogenic acid was increased in polluted sites and 
its acetylated derivatives decreased, all this suggests that the metal-induced changes observed 
in root metabolic composition could have an impact on the structure and functioning of 
bacterial communities from P. vittata rhizosphere. Whether these changes allow plants to 
recruit beneficial microbes that may help to adapt to this stress as hypothesized by Thijs et al. 
(2016) remains to be further investigated, but the fact that Cupriavidus, a bacterial genera 
known to be able to tolerate very high concentrations of Cu, was found in higher relative 




Table S1. Concentration of heavy metals in different parts of some Pteris vittata samples (PV4, PV5) 




Root Stem Leaves Root Stem Leaves 
Copper (Cu) mg/kg 1652.5 81.2 68.2 2004.5 64 93.8 
Lead (Pb) mg/kg 516.7 41.7 78.8 610.7 40.6 71.1 
Arsenic (As) mg/kg 0.5 0.51 0.39 0.25 0.54 0.38 





In the aerial parts of P. vittata, while di-C-glycosylated flavones and 3-O-glycosylated 
flavonols (whether caffeoylated or not) were found in higher proportion under metal stress, 
only the caffeoyl flavonol glycosides in both 3- and 7-position (quercetin- and kampferol-3-
O-(caffeoyl)rutinoside-7-O-hexoside) were found to be decreased. This diminution may be 
due to the increase use of these compounds by the plant, including roots were some 
chlorogenic acid derivatives were found in higher proportions. Some of these metabolites 
(kaempferol and quercetin-3-O-rutinoside (rutin), kaempferol-3-O-glucuronide) were 
previously detected in P. vittata (Salatino and Prado 1998; Imperato 2000; Singh et al. 2008; 
Wahid et al. 2016). Moreover, the antioxidant properties of C-glycosyl flavones (Courts and 
Williamson 2015) and of some 3-O-glycosyl flavonols including rutin, kaempferol 3-O-
rutinoside, kaempferol 3-O-glucuronide were reported (Plumb et al. 1999; Yang et al. 2008; 
Leong et al. 2008; Ahmed et al. 2016). Besides, the preliminary 2,2-diphenyl-1-
picrylhydrazyl (DPPH) scavenging assay showed high antioxidant effect of root, stem and 
leave extracts of P. vittata from polluted site (inhibitory percentage 2-fold higher than 
ascorbic acid at 100 µg/mL and similar at 500 µg/mL - data not shown). This led to 
hypothesis that the intensive production of these compounds in P. vittata could be a part of 
the antioxidant defense mechanism that limits reactive oxygen species (ROS) production and 
oxidative stress generated by heavy metals. The link between oxidative injuries generated by 
Cu2+ and variations of metabolic pathways is well documented in literature, and phenolics are 
mainly involved in cell protection (Dixon and Paiva 1995; Ali et al. 2006). 
 Overall, these results showed the influence of heavy metal contamination on the 
secondary metabolites of Pteris vittata. These polyphenols are well known for their properties 
against oxidative stress and seem to be involved in metal tolerance of P. vittata. But the 
impact of these changes in metabolism (especially in roots) on the structure of bacterial 
community profile have also to be considered.  
 
Effects of metal and plant on diversity and composition of soil bacterial communities 
 
The Ha Thuong mining site is particularly contaminated in Cu, with Cu level in bulk soil 
reaching 3150 mg/kg, about ten times the accepted limit for industrial soils in Vietnam. Our 
study is the first reported effect of toxic metal to bacterial community structure in this site. 
Previous studies on impact of Cu on soil bacterial communities in different sites showed 
contrasted results owing to differences in soil contamination level, soil characteristics, 
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exposure time and resolution of the techniques (Li et al. 2006; Lejon et al. 2008; Guo et al. 
2009; Wakelin et al. 2010; Berg et al. 2012; Nunes et al. 2016).  
Our results showed a very low diversity and richness index of the bacterial community 
from the bulk soil at the mining site (Table 5). The diversity indexes Np Shannon and Chao 
and the prevalence of phylum/class/genus/OTU revealed that diversity and richness increased 
in presence of plants as expected, however there were more differences between rhizosphere 
communities of two plants from the mining site rather than between communities associated 
to P. vittata at the mining site and at the control one. This could be as a consequence of the 
phytoextraction process, after the heavy metals treatment of P. vittata and D. linearis on this 
site, the Pb and Cu levels of 3 rhizosphere soil samples, even at polluted site, was not high 
enough (i.e < 450 mg/kg Cu, < 300 mg/kg Pb) and bioavailable to affect the bacterial 
communities. Wakelin and collaborators (2010) studied the impact of Cu on bacterial 
communities in a Cu-polluted field site in Hygum, Danemark using denaturing gel 
electrophoresis (DGGE) and reported that bacterial diversity increased with Cu gradient but 
dramatically decreased at total Cu level above 560 mg/kg (Wakelin et al. 2010). Another 
work at the same site using high-throughput DNA sequencing of the 16S rRNA gene 
highlighted that the increase of Cu pollution did not impact the OTU richness (Berg et al. 
2012). No definitive conclusion can be drawn from our results due to the low number of 
treated samples but one can suggest that Cu at very high level decreased the bacterial 
diversity and richness, whereas at lower concentration (below 450 mg/kg) the differences in 
the diversity of rhizosphere community diversity are explained by plant influence and soil 
effect rather than metal pollution. 
Considering bacterial abundance, our data highlighted differences in the total 
heterotrophic microflora and the numbers of 16S rDNA copies. The most polluted soil (H-B) 
showed the lowest density in both cultivable bacteria and qPCR counts. This observation 
agreed with previous reports indicating the decrease of bacterial biomass resulting from metal 
contamination (Konopka et al. 1999; Kelly et al. 1999; Ekelund et al. 2003; Guo et al. 2009). 
However, in the rhizosphere samples, as metal contamination levels were moderated (H-PV), 
or low (U-PV, H-DL), these variations are more related to differences in the amount of 
organic carbon in soil (mainly originating from the root exudates) than to amount of metals. A 
more important difference between culturable counts and qPCR ones in the bulk soil rather 
than in rhizosphere soil could be related to a higher amount of uncultivable bacteria in this 
very acidic and oligotrophic environment. 
Regarding the bacterial composition, our data revealed that the bacterial community of 
the mining bulk soil consisted mainly of two genera, Acidothiobacillus (Proteobacteria 
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phylum) and Leptospirillum (Nitrospira phylum). These genera were not detected within the 3 
other communities. These observations are in agreement with the capacity of these genera to 
be able to thrive in oligotrophic and extremely acidic environments contaminated with heavy 
metals (Sánchez-Andrea et al. 2011; Zhang et al. 2016). At the phyla level previous studies 
showed the relative abundance of Proteobacteria to be negatively affected following the 
increase of Cu level, for both total community (Berg et al. 2012) and transcriptionally active 
community (Nunes et al. 2016). However, it was also shown that the modification of bacterial 
community in presence of Cu led to the increase of Proteobacteria relative abundance 
(Turpeinen et al. 2004b). The dominance of Proteobacteria was shown to be a characteristic of 
metal contaminated soil whereas pristine soils are usually dominated by Actinobacteria and 
Acidobacteria (Sheik et al. 2012). In our study Nitrospira is the second dominant phylum in 
polluted bulk soil but its relative abundance was strongly reduced in rhizosphere samples. 
This observation is in accordance with the result published by Nunes and coworkers (2016) 
indicating an increasing abundance of transcriptionally active Nitrospira along Cu gradient, 
suggesting Nitrospira is a specific phylum dominating extreme Cu-polluted soil. Concerning 
rhizosphere communities, Actinobacteria and Firmicutes phyla were increased in the 
rhizosphere of D. linearis, while relative abundance of Acidobacteria increased in the 
rhizosphere of P. vittata, whether they are contaminated or not. Some phyla (Verrucomicrobia 
and Gemmatimonadetes) detected with higher relative abundance in H-PV and U-PV, seemed 
to be especially enriched in the P. vittata evidencing the influence of the plant on soil 
bacterial communities. 
Our data showed that the OTU composition of the rhizosphere communities of P. 
vittata differed from that of the mine bulk soil. The dominant genera in the rhizosphere were 
Gp2, Gp3, Gp4, Gp 6 among Acidobacteria, Rhizomicrobium, Thibacter, Cupriavidus, 
Bacillus, and Pseudomonas. We also found that P. vittata select for different taxa in different 
soils. Some of these genera are known to prefer nutrient limited environments (Hong et al. 
2015) and are suggested to be bioindicators of Cu-related pollution in soils i.e. Gp2, Gp3, 
Gp4, Gp6 (Nunes et al. 2016). More interestingly some genera as Cupriavidus were found at a 
higher level under metal pollution. Members of Cupriavidus genus are Gram-negative β-
proteobacteria that are well known for their ecological role in heavy metal resistance, in 
particular C. metallidurans CH34 (Scherer and Nies 2009; von Rozycki and Nies 2009), C. 
necator N-1 (Poehlein et al. 2011), C. taiwanensis (Amadou et al. 2008) and C. gilardii CR3 
(Wang et al. 2015). In addition, it has been demonstrated that some Cupriavidus species were 
also pathogenic such as C. gilardii (Karafin et al. 2010) and C. metallidurans (Langevin et al. 
2011). Similarly, other genera known to harbor human opportunistic pathogens species 
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including Ralstonia, Acinetobacter, Burkholderia and Mycobacterium were also found to be 
enriched under metal pressure. Unfortunately, the taxonomic resolution achieved with our 
metagenomic strategy is not high enough to differentiate pathogenic species from non-
pathogenic ones. Further studies are then needed to better understand the role of metal and/or 





This present study showed a modification of P. vittata secondary metabolites with heavy 
metal pollution, in particular Cu, and suggested the role of these discriminant metabolites in 
metal tolerance of this plant. Cu contamination level also altered the diversity and richness of 
bacterial communities in the mining bulk soil. In parallel, P. vittata influenced the rhizosphere 
bacterial communities by selecting some specific genera, of which Cupriavidus, 
Acinetobacter, Ralstonia and Mycobacterium were increased in polluted soil. More detailed 
investigations are needed to understand whether the plant recruits beneficial bacteria to 
support the adaptation process to heavy metal stress, as supposed by Thijs et al., 2016. 
Similarly, our results suggested further work on the impact of plants secondary metabolites to 
the soil bacterial community including opportunistic pathogens. 
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Fig. S1 Typical UHPLC/DAD chromatogram at 280 nm of Pteris vittata root extracts. H-PV: From 






Fig. S2 Typical UHPLC/DAD chromatogram at 280 nm of Pteris vittata stems extracts. H-PV: From 














Fig. S3 Typical UHPLC/DAD chromatogram at 280 nm of Pteris vittata leaves extracts. H-PV: From 





















III.1.2. Résultats supplémentaires 
 
Pour mieux comprendre l’impact de métaux sur la production métabolique de P. 
vittata ainsi que sur les communautés bactériennes rhizosphériques et plus particulièrement 
les populations multi-résistantes, en Novembre 2015 nous avons effectué une 2ème campagne 
d’échantillonnage de plantes de P. vittata collectés à Trai Cau (10 individus), un autre site 
minier dans la région de Thai Nguyen et également fait une 2ème campagne d’échantillonnage 
de plantes poussant sur sol non pollué à l’USTH et qui serviront de témoin (10 individus) 
(Table 6). Nous avons comparé les profils métaboliques d’extraits obtenus à partir de racines 
fraiches (immédiatement congelées après collecte et lyophilisées) et sèches (séchées à 50°C à 
l’abri de la lumière et de l’humidité pendant 12h comme pour la 1ère campagne 
d’échantillonnage) de P. vittata afin d’évaluer si la nature de la pollution métallique et les 
différentes conditions de préparation des extraits influencaient les profils métaboliques. 
Parallèlement, des approches métataxogénomiques et microbiologiques ont été réalisées pour 
déterminer si les modifications de structure génétique mises en évidence au cours de l’étude 
précédente au niveau de la communauté bactérienne totale du sol rhizosphérique (cf III.1.1), 
se retrouvaient aussi pour ce site. En complément nous avons analysé si ces modifications au 
niveau des communautés totales s’accompagnaient de modifications d’abondance des 
populations bactériennes résistantes aux ETM et/ou aux ATBs. 
 
Tableau 8. Sols échantillonnés et codes associés 


























III.1.2.1. Analyses phytochimiques 
Les profils métaboliques des extraits racinaires de plantes provenant des sols pollués et 
témoin de chaque condition (plantes séchées ou fraiches) ont été comparés. Les données 
issues des ACP confirment les différences préalablement observées entre les profils 
métaboliques des plantes en fonction du niveau de contamination des sols (cf III.1.1) mais 
également mettent en évidence l’influence du traitement des échantillons (séchage ou non). 
On remarque en effet que pour les échantillons « frais », les profils chimiques des extraits 
racinaires des plantes du sol pollué sont bien distincts de ceux des échantillons de plantes non 
polluées (Fig 17A). Pour les échantillons « secs » cette distinction entre plantes polluées et 
non polluées n’a pas pu être montrée (Fig. 17B), ce qui avait été pourtant le cas pour l’étude 
précédente faite sur le site Ha Thuong même si la distinction était moins évidente qu’avec les 
tiges ou les racines (cf III.1.1). Ces différences pourraient être dues au niveau et au type de 
contamination des sols du site Trai Cau (Zn/Pb) qui sont différents de ceux du site de Ha 
Thuong (Cu/Pb) (tableau 5B). De plus, l’étape de prétraitement par SPE des extraits 
racinaires réalisée dans le cas de l’étude précédente peut avoir permis de mieux mettre en 
évidence les différences entre profils en concentrant les métabolites plus particulièrement 
discriminants. Cette étape n’a pas été réalisée dans ce cas car l’objectif était d’évaluer de 
façon exhaustive les effets du séchage et de la pollution sur le métabolisme secondaire au 
niveau des racines. 
On peut noter de façon générale que les profils des extraits des plantes non-polluées 
présentent une très grande variabilité en comparaison des échantillons pollués (que ce soit 
avec séchage ou non), ce qui laisserait à penser que la pollution a tendance à structurer le 
métabolisme de la plante vers une production plus spécifique de composés et que cette 
modification peut être surtout mise en évidence lorsque l’on travaille sur les échantillons 




Figure 17. ACP réalisée sur les profils métaboliques des extraits racinaires obtenus à partir de 
plantes sèches (A) et fraiches (B) de Pteris vittata cultivées sur sols non pollué et pollué. Chaque 
point sur les graphiques représente un extrait et les cercles indiquent le type de sol sur lequel les 
plantes ont été récoltées. 
 
Afin d'identifier les pics discriminants dans les différentes conditions, des analyses 
statistiques univariées (ANOVA/Tukey) ont été effectuées pour ces composés. Seuls ceux 
montrant des différences statistiquement significatives et représentant au moins 1% de la 
surface totale du chromatogramme sont détaillés ci-après. Pour les échantillons « secs », 2 
composés dont l’abondance relative est augmentée et 4 composés dont l’abondance relative 
est diminuée ont été identifiés. Concernant les échantillons « frais », 8 pics ont leurs 
abondances augmentées et inversement 8 pics ont leurs abondances diminuées. Nous allons 
nous intéresser uniquement aux 8 composés dont la concentration relative augmente dans la 
condition polluée dans les échantillons « frais ».  
Sur la base de leurs spectres UV spécifiques (une forte bande d'absorption à 310-320 
nm avec un épaulement à 300 nm), 2 dérivés de l’acide chlorogénique (composés 3 et 10) ont 
été annotés. Le composé 3 (RT 3,712 min), possède des ions pseudo-moléculaires ([M-H]-) à 
m/z 353,0918 et ([M+H]+) à m/z 355.0971 suggérant une masse moléculaire de 354 uma 
correspondant à la formule C16H18O9. Les spectres ESI
+/MS2 de ce composé ont produit un 
pic de base à 163,0359 ([M+H-C7H11O6]
+), correspondant à la perte d'une sous-unité 
quinique. De plus, les données ESI-/MS2 ont généré un pic de base à m/z 191,0582 
représentant la perte d'une sous-unité d'acide caféique ([M-H-C9H6O3]
-). En considérant 
l'intensité relative de 2 ions secondaires (m/z 179 et m/z 135) dans les spectres ESI-/MS2, le 
composé 3 a été identifié comme l’acide 3-O-caffeoylquinique (acide chlorogénique) selon 
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des données publiées (Clifford et al. 2003). Ce même composé avait également été montré en 
proportions relativement plus élevées dans les racines des plantes polluées dans l’étude 
précédente réalisée sur des échantillons secs et pour le site Ha Thuong (composé 8a, cf 
III.1.1) 
Le composé 10 (RT 7,385 min), (paradoxalement trouvé diminué avec la pollution dans les 
échantillons secs et augmentés dans les échantillons frais), présente les mêmes 
caractéristiques UV que le composé 3, mais avec une formule moléculaire de C18H20O10, 
indicatrice d'une acétylation. Les spectres ESI/MS2 ont permis d'identifier à la fois un ion 
majeur produit à m/z 233,0690 correspondant au fragment acide quinique acétylé (C9H14O7 = 
234) en mode négatif et un ion produit majeur à m/z 163,0359 en mode positif, représentant 
une sous-unité caféique. A notre connaissance, l'acide 3-O-acétyl-4-O-caffeoylquinique et 
l'acide 3-O-caffeoyl-5-O-acétylquinique ont été identifiés en utilisant des données RMN-1H et 
ESI/SM (Whitaker et Stommel 2003), mais aucune donnée de la littérature ne permet de 
différencier ces isomères sur la base des spectres ESI/MSn. Ainsi, ce composé pourrait être 
annoté sous la forme d’un isomère de l'acide caffeoylquinique acétylé. Deux de ces isomères 
avaient été montrés comme significativement diminués avec la pollution lors de l’étude 
précédente qui s’était basée sur des extraits de racines séchées (composés 26a et 38a, cf 
III.1.1). Au vu des temps de rétention, le composé 10 (RT 7,385 min) doit être similaire au 
composé 26a (RT 7,285 min). Le fait que ce composé soit trouvé à chaque fois en proportion 
relativement diminuée avec la pollution lorsque les échantillons sont secs et augmentée 
lorsque ces échantillons sont frais laisse à penser que ce composé est probablement impliqué 
dans la résistance au stress métallique et également dans le processus de séchage de la plante 
(séchées à 50°C à l’abri de la lumière et de l’humidité pendant 12h). Le fait que ce composé 
soit retrouvé plus abondant par rapport au témoin dans les échantillons « frais » et moins 
abondant pour les échantillons « secs » suggère que la dégradation de ce composé lors du 
séchage est plus importante lorsque les métaux sont présents que lorsqu’il n’y en a pas. 
D’autres expérimentations seraient nécessaires afin de mieux étudier ce phénomène, 
notamment par une approche quantitative. 
La majorité des autres composés augmentés sont des dérivés de procyanidine au regard de 
leurs spectres UV spécifiques (faible bande d'absorption à 276-278 nm). Cinq pics (5, 6, 9, 15, 
20) ont été identifiés comme significativement augmentés dans les échantillons frais, parmi 
eux on observe 2 isomères de procyanidines de type A (composés 15 et 20). Un des composés 
les plus abondants dans les échantillons, le composé 15, a été détecté au RT 8,38 min et ses 
spectres de masse ont montré un ion pseudo-moléculaire à 863,1934 ([M-H]-) et 865,1847 
([M+H]+) correspondant à une masse moléculaire de 864 uma avec la formule C45H36O18 
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suggérant un trimère de procyanidine. De plus, les spectres ESI-/MS2 de ce composé ont 
produit les ions de fragmentation à m/z 573 et m/z 289, indiquant la présence d'une liaison 
interflavonoïdique de type A. A partir des données de la littérature (Gu et al. 2003, Lv et al. 
2015), ce composé a été annoté comme étant un trimère de procyanidine de type A, avec la 
liaison (épi)catéchine-A-(épi)catéchine. Le composé 20 (RT 10,43 min) trouvé aussi 
significativement augmenté dans les plantes fraiches du sol pollué, pourrait être annoté 
comme énantiomère du composé 15 car les 2 composés possèdent des spectres HRMS et 
MSMS identiques. Un de ces composés avait été montré comme significativement augmenté 
dans l’étude précédente (composé 32a, cf III.1.1). Du fait de son temps de rétention (8,337 
min), ce dernier doit être identique au composé 15 (RT 8,392 min). Il est donc intéressant de 
noter que ce composé a été mis en évidence comme significativement augmenté avec la 
pollution dans des échantillons frais et des échantillons secs sur deux sites différents. 
Les composés 5, 6 et 9 ont une abondance relative augmentée dans les échantillons 
« frais » pollués et ne sont pas retrouvés ou en très faibles quantités dans les échantillons secs, 
ce qui peut expliquer pourquoi ces composés n’avaient pas été détectés lors de l’étude 
précédente. Les spectres ESI/MS2 de ces composés sont complexes et ne nous permettent pas 
de faire une annotation claire, mais leurs masses moléculaires élevées (de 880 uma pour 6 et 9 
et de 896 uma pour 5) et leurs spectres UV caractéristiques nous laissent à penser que ce sont 
des dérivés de tanins catéchiques mais avec des liaisons plus complexes que ceux identifiés 
précédemment c’est pourquoi nous n’avons pas pu faire d’annotation plus précise. 
 
En conclusion, on observe un impact de la pollution par les ETM (Pb, Zn dans cette 
seconde étude) sur la production de métabolites secondaires dans les racines de Pteris vittata, 
cependant cet effet n’a pu être mis en évidence que dans le cas des échantillons frais. En 
parallèle, un effet notable de la condition de séchage des échantillons sur la composition en 
métabolites dans les racines, notamment pour un dérivé acétylé de l’acide chlorogénique a été 
observé (composé 10). Malgré ces biais méthodologiques il est cependant important de noter 
que les composés augmentés dans les échantillons « secs » de plantes des sols pollués de la 
1ere étude (acide chlorogénique – composé 8a et procyanidine trimère de type A – composé 
32a – cf III.1.1) sont également trouvés augmentés dans les échantillons frais de notre 
seconde étude (composés 3 et 15 respectivement), d’où un effet globalement peu marqué du 
séchage sur la qualité des métabolites sous- ou sur-produits. Les effets des ETM ayant été 
mieux mis en évidence pour les échantilons frais et le fait que cela soit plus proche des 
conditions réelles nous laissent à penser que les études réalisées sur les échantillons frais sont 
les plus appropriées. 
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III.1.2.2. Analyses métagénomiques 
Dans ce contexte de contamination métallique du sol par des activités minières, nous 
avons également évalué l’impact des métaux sur les communautés bactériennes 
rhizosphériques associées aux plantes colonisant le site minier de Trai Cau où Pityrogramma 
calomelanos et Pteris vittata ont été cultivées pour la phytoremédiation des sols afin 
d’évaluer si les modifications de diversité et structure préalablement observées au cours de 
l’étude précédente (cf III.1.1), se retrouvaient aussi pour ce site.  
Nous avons collecté des sols rhizosphériques et non rhizosphériques (environ éloignés 
de 15 cm des racines) des fougères Pteris vittata (T-PV et T-NRPV) et Pityrogramma 
calomelanos (T-PC et T-NRPC). Les sols rhizosphériques de Pteris vittata (U-PV2) sur le 
campus de l’USTH sont choisis comme témoins comme lors de la première campagne. Les 
concentrations en ETM dans les sols sont rappelées dans le tableau 5B (cf I.1.1). 
L’indice de diversité H’ (Tableau 8) démontre que la forte contamination en Zn 
(jusqu’à 1858 mg.kg-1) et en Pb (jusqu’à 296 mg.kg-1) ne semble pas impacter la diversité des 
communautés bactériennes du sol comme le montre la comparaison avec le sol non pollué U-
PV2, ces indices étant même systématiquement plus élevés pour les sols pollués. Le même 
constat peut se faire concernant la richesse en OTU et l’indice de diversité Chao, ce qui 
indique une faible modification de la richesse spécifique en présence d’ETM. Toutefois, 
aucune différence significative n’est retrouvée.  
Notre observation est en accord avec un rapport précédent basé sur des données de 
pyroséquençage montrant que malgré la concentration élevée de Cd (3 à 4 mg.kg-1), Pb (203 à 
1378 mg.kg-1) et Zn (749 à 2000 mg .kg-1), la richesse en espèces, la diversité des 
communautés bactériennes des sols (collectés en Pologne) étaient similaires dans tous les 
échantillons (Gołębiewski et al. 2014). Cependant, les études sur l'impact à long terme des 
métaux sur les communautés bactériennes du sol ont montré des résultats constrastés: 
récemment, une étude de Chodak et al (2013) a utilisé le pyroséquençage et a montré qu'une 
concentration très élevée en métaux (Pb: 1877 mg.kg-1, Zn: 4792 mg.kg-1, Cu: 1353 mg.kg-1) 
avait un impact négatif sur l'indice de diversité Chao1 de sols forestiers pollués. En utilisant la 
même technique, Singh et collègues (2014) ont évalué l'effet des facteurs de stress métalliques 
sur les communautés microbiennes du sol de deux parcelles de pâturage exposées à deux 
niveaux de contamination en Cu (50 et 200 mg.kg-1) et en Zn (150 et 450 mg.kg-1). Ils ont 





Tableau 9. Bilan estimé de la diversité des communautés bactériennes des différents sols. 
Toutes les données ont été obtenues à partir d’un sous-échantillonnage de 18894 
séquences. T-NRPV and T-NRPC, sols non-rhizosphériques pollués de Pteris vittata et 
Pityrogramma calomelanos respectivement; T-PV et T-CP, sols rhizosphériques pollués de 
Pteris vittata et Pityrogramma calomelanos, respectivement : et U-PV2, sol rhizosphérique 










13520 (282) 12927 (2311) 11621 (1026) 13614 (388) 13385 (498) 


















Les résultats de cette deuxième campagne sont comparables avec ce qui avait été 
obtenu précédemment avec les rhizosphères des plantes de Pteris vittata poussant à Ha 
Thuong et celles de l’USTH, où aucune différence n’avait pu être mise en évidence en termes 
de diversité, sauf pour l’indice Chao qui avait été diminué (cf III.1.1, table 5). Comme 
évoqué dans cet article, ces résultats sont en accord avec des données de la littérature 
montrant peu de réduction de diversité dans des sols contaminés, cependant ceci est 
probablement dépendant de nombreux facteurs, comme les caractéristiques des sols, la nature 
et la teneur en ETM, ainsi que le type de plante pour les études portant sur les sols 
rhizosphériques. 
Puisque le niveau de contamination des sols des études citées dans la littérature était 
différent de celui de la présente étude, aucune conclusion définitive ne peut être tirée de nos 
données. Cependant on peut suggérer qu'une exposition chronique à une contamination 
 
H-PV H-B H-DL U-PV 
Phylum 30 11 22 32 
Classes 77 18 54 76 
Genera 771 87 480 789 
OTUs number  10796 140 4955 11911 
Chao  59508 518 23338 90472 
Np Shannon H’  8.24 0.79 5.98 8.58 
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polymétallique modérée (sols colonisés par Pteris vittata) ou élevée (sols colonisés par 
Pityrogramma calomelanos) n'a eu aucun effet marqué sur la diversité et la richesse des 
communautés bactériennes (rhizosphériques ou non) associées. 
 
 Concernant la composition bactérienne, afin de faciliter l’analyse et de permettre une 
comparaison entre les deux études, nous nous sommes focalisés uniquement sur les sols 
rhizosphériques de Pteris vittata poussant sur les sols pollués de Trai-Cau et de Ha-Thuong 
(T-PV et H-PV respectivement) et les sols témoins des 2 campagnes (U-PV1 et U-PV2). On 
constate une domination des Proteobacteria et Acidobacteria dans tous les sols avec une 
abondance relative qui varie entre 35 % (T-PV) et 50 % (U-PV1) pour les Proteobacteria, et 
entre 28 % (U-PV2) et 40 % (T-PV) pour les Acidobacteria (Fig. 18A). Globalement, on 
observe une modification de structure bactérienne sous pression métallique avec notamment 
une diminution de la proportion relative de Proteobacteria au niveau des sols rhizosphériques 
pollués de Pteris vittata dans les deux sites miniers par rapport aux échantillons témoins. 
Cependant, ces modifications diffèrent selon les sites. Sur le site Trai Cau (contaminé en 
Pb/Zn), en comparant les rhizosphères de Pteris vittata sur sol pollué (T-PV) et sol non pollué 
(U-PV2), un enrichissement en Acidobacteria, Nitrospira et Latescibacteria dans les 
communautés rhizosphériques polluées a été observée, alors que les Verrcucomicrobia ont 
diminué. Sur le site Ha Thuong (contaminé en Cu), on constate un enrichissement en 
Acidobacteria, Actinobacteria et Verrucomicrobia pour le sol H-PV par rapport témoin U-
PV1, alors que Bacteroidetes, Firmicutes et Nitrospira ont été diminués. D’autre part, une 
différence notable entre la composition bactérienne des sols collectés en Mars 2015 (site Ha 
Thuong et U-PV1) et celle des sols échantillonnés en Novembre 2015 (site Trai Cau et U-
PV2) a été observée. En effet, une proportion plus abondante d’Acidobacteria a été détectée 
sur le site Trai Cau et U-PV2, alors que des prévalences plus importantes de Bacteroidetes et 
Chloroflexi ont été observées sur le site Ha Thuong et U-PV1. Certains phylums n’ont été 
détectés que dans les échantillons rhizosphériques de Mars 2015 quel que soit le niveau de 
contamination du sol ou la plante couverte : Latescibacteria, candidate_division_WPS1 et 
candidate_division_WPS2 suggérant un effet plus fort de la saison sur les communautés 
bactériennes du sol plutôt qu’un effet des ETM et/ou des plantes.  
 
Parmi les OTUs identifiées au seuil de 97 % de divergence, nous nous sommes 
focalisés sur quelques genres connus pour inclure des espèces pathogènes opportunistes (Fig. 
18B). Au cours de la première campagne nous avons mis en évidence une plus forte 
prévalence de certains genres comme Ralstonia, Acinetobacter ou Cupriavidus dans la 
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rhizosphère de Pteris vittata sur le site minier de Ha Thuong. Les résultats obtenus lors de 
cette campagne montrent les mêmes tendances. Cupriavidus est le seul genre spécifiquement 
associé à Pteris vittata dont l’abondance relative est également plus importante dans les sols 
pollués. Ainsi ce genre bactérien pourrait être impliqué dans le processus d’adaptation au 
stress métallique de Pteris vittata. En outre, nous avons observé également une proportion 
élevée de Flavobacterium dans la rhizosphère de Pityrogramma calomelanos (T-PC), et une 
forte abondance relative de Burkholderia dans la rhizosphère de Dicranopteris linearis (H-
DL), alors que les autres genres connus pour héberger les espèces pathogènes opportunistes 







Figure 18. Abondance relative des phylums dominants (A) et de quelques genres potentiellement 
pathogènes opportunistes (B) au niveau de la rhizosphère des plantes récoltées sur les sols 
miniers de Ha Thuong (H-PV et H-DL) et de Trai Cau (T-PV et T-PC) et sur le site témoin des 




III.1.2.3. Analyses des bactéries résistantes aux antibiotiques et aux ETM 
 
III.1.2.3.1. Prévalence des résistants aux antibiotiques et aux ETM dans la microflore 
hétérotrophe totale 
Nous avons évalué l’abondance des bactéries hétérotrophes résistantes à l’un de 
chacun des antibiotiques que sont la ciprofloxacine (CIP), la gentamycine (GEN), la 
tétracycline (TET) et le sulfomethoxazole (SMX) ainsi qu’aux ETM, cadmium (Cd) et zinc 
(Zn) ceci pour les communautés bactériennes du sol rhizosphérique ou non provenant des 2 
sites miniers (Ha Thuong et Trai Cau) et du site témoin (USTH).  
La microflore hétérotrophe totale varie entre 7 ± 5 x 103 colonies formant l'unité 
(CFU) g-1 dans le sol nu (H-B) et 466 ± 138 x 105 CFU g-1 dans le sol rhizosphérique pollué 
sous P. vittata (H-PV), tous les deux provenant du site Ha Thuong (Annexe 1). Ces variations 
sont probablement liées aux différences de niveau de contamination en Cu du sol (3160 
mg/kg chez H-B et 436 mg/kg chez H-PV), mais surtout aux différences de pH i.e. pH très 
acide pour le sol nu de Thuong (échantillon H-B), et de teneur en carbone organique. Cette 
observation est en accord avec une forte diminution de diversité bactérienne observée pour H-
B (cf. article III.1.1). 
L’abondance des bactéries résistantes aux antibiotiques et aux ETM varie également 
entre les sols. Sur le site de Ha Thuong, des bactéries résistantes aux antibiotiques (CIP, GEN, 
TET et SMX) et aux ETM (Zn, Cd) n’ont été isolées que du sol rhizosphérique de Pteris 
vittata (H-PV) mais pas du sol nu. Cette différence entre les 2 communautés bactériennes est 
probablement liée au fait que la faible abondance des hétérotrophes totaux s’accompagne 
également d’une faible proportion de bactéries résistantes qui seraient ainsi présentes à un 
seuil en dessous du seuil de détection de l’approche cultivable et/ou que les conditions de 
culture ne permettent pas de cultiver les potentielles bactéries résistantes. En effet le pH du 
sol nu est très acide et les milieux utilisés pour sélectionner des bactéries résistantes sont à pH 
neutre. D’autre part, nous n’avons mis en évidence aucune différence entre le niveau et la 
proportion de bactéries résistantes dans les rhizosphères de Pteris vittata du site témoin (U-
PV1, U-PV2) et des deux sites pollués, et entre les sols rhizosphériques et non 
rhizosphériques de Pteris vittata (Annexe 1) suggérant que la quantité de métal biodisponible 
n'est pas suffisante pour exercer une pression de sélection sur les communautés bactériennes. 
Cependant l’absence de données sur les caractéristiques physico-chimiques des sols de Trai 




La Figure 19 montre les prévalences en pourcentage de phénotypes de résistance aux 
ATBs et aux métaux. La plus forte prévalence de résistants a été observée pour le SMX dans 
le sol rhizosphérique de Pteris vittata du site minier Trai Cau, 14.6% (T-PV) avec une 
abondance estimée à 18,7±9,55 x 105 CFU/g de sol équivalent poids sec, et la plus faible de 
0% observée pour les résistants au Zn dans ce même sol. Il est intéressant de noter qu’aucune 
bactérie cultivable résistante au Zn n’a été trouvé dans l’échantillon le plus contaminé en Zn 
(T-PV, 610 mg/kg), alors que pour le sol non-rhizosphérique correspondant qui lui est moins 
contaminé (T-NRPV, 334 mg/kg), une prévalence de bactéries résistantes au Zn de 4 % a pu 
être mise en évidence. Ceci suggère que la plante Pteris vittata est probablement impliquée 
dans la contre-sélection des bactéries résistantes aux Zn en accumulant ce métal dans sa 
rhizosphère et/ou des différences de biodidponibilité des métaux. Toutefois, les variations 
observées entre les échantillons ne nous permettent pas de conclure quant à l’impact de la 
pollution ni de la plante sur la sélection de populations résistantes aux métaux ou aux 
antibiotiques.  
 
 Un inhibiteur de pompes à efflux (PAβN) à 25 µg/mL a été ajouté au milieu de culture 
pour évaluer la proportion de bactéries résistantes via un mécanisme d’efflux dans les 
échantillons collectés au cours de cette deuxième campagne (Trai Cau et U-PV2). Nos 
données montrent que la prévalence des phénotypes résistants varie entre les échantillons, 
avec un effet important du PAβN seul sur les communautés totales ainsi que les communautés 
résistantes (Annexe 1), ce qui limite les possibilités d’interpréter les résultats quant à la 
proportion de bactéries utilisant l’efflux pour résister au stress (ATB ou métal). Par exemple, 
la microflore hétérotrophe totale de T-PV est de 128± 40,4 CFU/g lorsque dénombrée sur 
milieu sans PAβN alors qu’elle est de 31,1 ± 9,92 CFU/g, sur le même milieu additionné de 
PAβN démontrant la sensibilité de certaines bactéries à la concentration apportée en PAβN. 
De façon similaire la microflore résistante à la CIP passe de 11,0 ± 0,590 à 1,17 ± 0.100 en 
présence de PAβN. Bien que décrit comme inhibiteur sélectif de pompes RND n’influençant 
pas la croissance bactérienne, il est possible que ce composé influence le développement de 









Figure 19. Prévalence des bactéries résistantes aux antibiotiques (A) et aux ETM (B) dans les 
différents sols des 2 sites miniers et du site témoin. 
 
 
III.1.2.3.2. Identification des bactéries résistantes 
Pour évaluer la diversité taxonomique des isolats résistants aux antibiotiques et aux 
ETM, un total de 337 isolats a été sélectionné et identifié dont 115, 144 et 78 provenant 
respectivement des sols rhizosphériques de Pteris vittata pollués du site de Ha Thuong (H-
PV) et de Trai Cau (T-PV), et du site non pollué de l’USTH (U-PV1). Concernant les 
résistants aux antibiotiques uniquement, 278 isolats ont été sélectionnés et identifiés dont 84, 
144 et 50 provenant respectivement de H-PV, T-PV et U-PV. Pour T-PV, uniquement les 
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isolats résistants aux antibiotiques ont été sélectionnés. L'homologie de séquences avec 
Genbank variait de 97 à 100%. La plupart de ces 278 isolats, 172, appartiennent aux 
Proteobacteria, 46 aux Actinobacteria, 44 aux Bacteroidetes, et 16 aux Firmicutes (Fig. 20). 
Une large gamme de genres bactériens a été trouvée (n = 43), mais seulement 2 représentent 
les Firmicutes: Bacillus (n = 11 isolats) et Lysinibacillus (n=6), alors que 6 représentent les 
Actinobacteria, (Arthobacter, Microbacterium, Agromyces, Streptomyces, Agrococcus, 
Corynebacterium). Parmi les Bacteroidetes, 9 genres ont été identifiés (Chitinophaga, 
Sphingobacterium, Pedobacter, Dyadobacter, Mucilagenebacter, Chryseobacterium, 
Flavobacterium, Epilithonimonas et Acidovorax). Il a été également identifié des bactéries 
Gram négatif appartenant à des genres potentiellement pathogènes opportunistes et 
multirésistants aux ETM et aux antibiotiques via les pompes à efflux comme Cupriavidus spp. 
(9 isolats), Burkholderia spp. (17), Chryseobacterium spp. (9), Pseudomonas spp. (38), 
Acinetobacter spp. (1) et Stenotrophomonas spp. (1) (von Rozycki et al. 2005; Scherer and 
Nies 2009; Deredjian et al. 2011, 2016; Nowak et al. 2015; Youenou et al. 2015). Certains 
genres comme Stenotrophomonas et Burkholderia ont été détectés seulement dans les sols 
rhizosphériques de P. vittata H-PV, U-PV et/ou T-PV. En ce qui concerne l’effet de la 
pollution aux ETM sur la diversité des genres isolés, il faut noter que plusieurs genres n'ont 
été détectés que dans les sites miniers tels que Burkholderia (17 isolats), Ralstonia (5), 




Figure 20. Identification des isolats résistants aux antibiotiques sélectionnés à partir des 
échantillons de sols rhizosphériques de Pteris vittata prélevés sur les sites de Ha Thuong 
(A), de Trai Cau (B) et du site témoin USTH (C) 
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Le tableau 9 présente la taxonomie des isolats des sols rhizosphériques de Pteris 
vittata (H-PV et U-PV1) obtenus pour chaque condition (antibiotique ou ETM). La diversité 
des résistants au sulfaméthoxazole était la plus élevée avec 17 genres. Les bactéries 
résistantes à la tétracycline et les bactéries résistantes à la gentamycine étaient représentées 
respectivement par 16 genres et 11 genres, alors que 9 genres représentaient des bactéries 
résistantes à la ciprofloxacine. La plus faible diversité a été trouvée parmi les résistants au Cd 
avec 4 genres, qui de manière intéressante appartiennent tous à la classe des Beta-
proteobacteria: Cupriavidus (19 isolats), Ralstonia (1), Comamonas (1) et 
Pseudoxanthomonas (1). Aucun isolat appartenant aux Bacteroidetes n'a été récupéré à partir 
de milieux de culture avec de la tétracycline et aucune Gamma-proteobacteria n'a été isolée à 
partir de milieux avec la gentamycine. En outre, la diversité taxonomique des bactéries 
résistantes varie selon que le sol est contaminé ou pas. Toutefois, en raison du faible nombre 
(de 5-10) d'isolats sélectionnés par milieu, aucune conclusion ne peut être vraiment tirée en 
termes de différences dans la diversité taxonomique entre les sols pollués ou non pour chaque 
type de résistance. Au sein de ces isolats, nous nous sommes concentrés sur la présence 
d'espèces appartenant à des pathogènes opportunistes et qui ont été précédemment sig  nalées 
comme exprimant les pompes à efflux comme: Acinetobacter junii (1 isolat), Acinetobacter 
gyllenbergii (1), Stenotrophomonas maltophilia (1), Pseudomonas putida (2), le complexe 
Burkholderia cepacia (4), Ralstonia pickettii (5) ... (Nemec et al. 2009; Cayô et al. 2011; 
Heang et al. 2014; Tseng et al. 2014; Fernández et al. 2015; Youenou et al. 2015; Sayqal et al. 
2016; Deredjian et al. 2016; Rhodes and Schweizer 2016). Nous n’avons pu observer que des 
isolats appartenant au Burkholderia cepacia complex et à l’espèce Ralstonia pickettii. Ceux ci 
ont été isolés seulement à partir des sols pollués associés à Pteris vittata. Ces espèces sont des 
pathogènes opportunistes typiques et abondants décrits dans la littérature comme possédant de 
multiples pompes à efflux (Ryan et al. 2006; Heang et al. 2014; Tseng et al. 2014). En outre, 
nos données montrent que certains isolats appartenant aux genres Bosea, Cupriavidus, 
Acinetobacter, Pseudomonas ou Flavobacterium ont été détectés parmi les résistants aux 
ETM ou aux antibiotiques. Ces données sur les bactéries cultivables sont en accord avec 
celles obtenues par l’approche métataxogénomique et suggèrent que la pollution par les ETM 
peut potentiellement sélectionner des bactéries (multi)résistantes aux métaux et aux 
antibiotiques comme mentionné dans la littérature (Berg et al. 2010; Seiler and Berendonk 
2012). Afin de confirmer ces observations nous évaluerons la multi-résistance de nos isolats 
en les testant vis à vis de chacun des 4 antibiotiques et des 2 ETM étudiés (travaux en cours 







Tableau 10. Diversité taxonomique des isolats résistants obtenus des sols rhizosphériques de 
Pteris vittata du site Ha Thuong (H-PV) et du site Trai Cau (T-PV) et du site témoin non-pollué 
(U-PV1) sous Pteris vittata. Les données correspondent au nombre d'isolats par genre. 
 
  
nd : donnée non disponible 
 
  
Genre H-PV T-PV U-PV1 H-PV T-PV U-PV1 H-PV T-PV U-PV1 H-PV T-PV U-PV1 H-PV T-PV U-PV1 H-PV T-PV U-PV1 Somme
Bacillus 1 2 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 5 nd 4 15
Lysinibacillus 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Arthrobacter 0 0 1 0 0 0 0 3 1 4 29 4 0 nd 0 0 nd 0 42
Agromyces 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 0
Streptomyces 0 2 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 4
Agrococcus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 0
Corynebacterium 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Brevibacterium 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 3
Isoptericola 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Microbacterium 1 4 0 0 11 0 0 0 0 1 7 6 0 nd 0 0 nd 0 30
Chitinophaga 0 1 0 0 0 0 0 0 0 13 0 0 0 nd 0 0 nd 0 14
Sphingobacterium 0 0 0 2 0 2 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 4
Epilithonimonas 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Flavobacterium 0 0 0 1 0 3 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 1 nd 3 8
Chryseobacterium 2 0 1 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 6 nd 3 17
Dyadobacter 0 1 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 3
Mucilagenebacter 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 nd 0 0 nd 0 2
Pedobacter 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 nd 0 0 nd 0 3
Solitalea 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Pseudoxanthomonas 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Citrobacter 0 0 1 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 4
Lysobacter 0 1 0 0 0 0 1 0 2 0 16 0 0 nd 0 1 nd 0 21
Xylophilus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 1 1
Acinetobacter 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 nd 0 2 nd 2 5
Stenotrophomonas 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 nd 0 2 nd 0 3
Luteibacter 2 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 6
Pseudomonas 9 7 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 2 nd 2 22
Dyella 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 2
Pseudorhodoferax 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 1 0 nd 0 1
Delftia 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Variovorax 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 1 3
Burkholderia 5 0 0 6 0 0 6 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 17
Comamonas 0 0 3 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 1 0 nd 1 11
Ralstonia 0 0 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 1 nd 0 0 nd 0 6
Cupriavidus 0 6 0 1 2 1 0 0 0 0 0 0 11 nd 8 0 nd 0 29
Bosea 0 1 0 0 12 0 0 0 0 0 5 6 0 nd 0 0 nd 0 24
Rhizobium 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Sphingobium 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 1 nd 0 1
Brevundimonas 0 0 0 0 1 0 0 0 2 0 0 3 0 nd 0 0 nd 1 7
Caulobacter 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 1
Achromobacter 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 3
Ensifer 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 3
Aminobacter 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 2
Phenylobacterium 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 0
Microvirga 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 3
Carbophilus 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 nd 0 0 nd 0 1




 Nos données ont montré des différences dans la production de métabolites secondaires 
chez Pteris vittata selon que la plante est récoltée sur un site minier fortement pollué en 
métaux ou sur un site beaucoup moins contaminé tel que le sol du site témoin. Dans les 
racines, bien que les dérivés d'acide chlorogénique ont été significativement augmentés ou 
diminués (selon l'acétylation et en fonction du séchage de la plante) sous la pression 
métallique, une procyanidine trimère a été trouvée systématiquement dans des proportions 
plus élevées dans les plantes poussant sur sols pollués. Cela pourrait être corrélé avec la 
capacité de chélation des métaux tels que Cu (II) ou Pb (II) des procyanidines. Ces 
métabolites secondaires possèdent également des activités anti-oxydantes et de piégeage de 
radicaux libres qui pourraient être utiles pour limiter le stress oxydatif induit par les métaux. 
Par conséquent, la surproduction de procyanidines dans les racines de Pteris vittata pourrait 
jouer un rôle dans le processus d'adaptation de cette plante à la pollution aux métaux. De plus, 
les changements induits par les métaux dans la composition métabolique des racines 
pourraient avoir un impact direct (via le changement de composition des exsudats racinaires) 
sur la structure et le fonctionnement des communautés bactériennes de la rhizosphère de 
Pteris vittata. Les procyanidines exsudées par Fallopia japponica ont par exemple été 
montrées comme des inhibiteurs sélectifs de la dénitrification (Bardon et al. 2016). Que ces 
changements permettent aux plantes de recruter des microbes bénéfiques qui peuvent l’aider à 
s'adapter à ce stress comme Thijs et al. (2016) l’ont suggéré reste à étudier, mais nos travaux 
permettent d’avancer certaines hypothèses à ce sujet. 
Concernant la diversité et la structure des communautés bactériennes des sols 
échantillonnés, nos résultats suggèrent que le Cu à un niveau très élevé (> 3000 mg/kg) 
diminue la diversité et la richesse bactérienne (cas du sol H-B), mais à une concentration 
modérée (inférieure à 450 mg/kg), les différences dans la diversité des communautés de la 
rhizosphère s'expliqueraient en patie par l'influence de la saison et des plantes plutôt que par 
la pollution des métaux, même pour des concentrations relativement élevées en Zn ou en Pb 
(> 1800 mg/kg et > 500 mg/kg respectivement pour le sol rhizosphérique de Pityrogramma 
calomelanos). En ce qui concerne la composition bactérienne, nos données ont révélé que la 
communauté bactérienne du sol nu minier pollué fortement au Cu (Ha Thuong) se compose 
principalement de Proteobacteria et de Nitrospira appartenant respectivement aux genres 
Acidothiobacillus et Leptospirillum qui n'ont pas été détectés dans les 3 autres communautés 
rhizosphériques. En outre, une proportion plus abondante d’Acidobacteria a été détectée sur 
les sols de Trai Cau et U-PV2 collectés en Novembre 2015, alors que des prévalences plus 
importantes de Bacteroidetes et Chloroflexi ont été observées sur le site Ha Thuong et U-PV1 
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(Mars 2015) confirmant l’effet notable de saison sur le structure des communautés 
bactériennes. D’autre part, l'effet de Pteris vittata sur les communautés bactériennes de ce sol 
se traduit par la présence en proportion élevée de certains phyla (Verrucomicrobia et 
Gemmatimonadetes), et de certains genres (Rhizomicrobium, Thiobacter, Cupriavidus, 
Bacillus, Pseudomonas, Gp2, Gp3, Gp4, Gp6 d’Acidobacteria). Cependant, une différence 
notable en composition bactérienne entre la communauté rhizosphérique de Pteris vittata des 
deux sites miniers a été observée, marqué par une proportion élevée d’Acidobacteria et 
Planctomycetes dans T-PV, et une prévalence plus importante de Bacteroidetes et Chloroflexi 
dans H-PV. Parmi les genres spécifiquement associés à Pteris vittata, Cupriavidus connu 
comme un genre très résistant aux métaux est le seul genre augmenté dans les sols 
rhizosphériques pollués par rapport aux sols non pollués. De même, l’effet des métaux sur la 
structure des communautés bactériennes se caractérise par l’enrichissement d'autres genres 
connus pour héberger des espèces pathogènes opportunistes, notamment Ralstonia, 
Acinetobacter, Burkholderia et Mycobacterium. Des études plus approfondies sont cependant 
nécessaires afin de déterminer avec certitude si la plante recrute des bactéries bénéfiques 
telles que ces taxons pour soutenir le processus d'adaptation au stress généré par la pollution 
métallique des sols, comme l'ont supposé Thijs et al. 2016.  
L’analyse de la diversité des taxons résistants aux antibiotiques ou aux ETM nous a permis 
d’identifier des taxons tels que Bosea, Cupriavidus, Acinetobacter, Pseudomonas ou 
Flavobacterium. Cela nous permet de poser l’hypothèse que la pollution aux ETM  
sélectionnerait aussi les (multi)résistants aux antibiotiques (par co-résistance) comme proposé 
dans la littérature (Berg et al. 2010; Seiler and Berendonk 2012). Des analyses plus poussées 
des phénotypes de multirésistance des isolats sélectionnés seront nécessaires pour confirmer 
cette hypothèse. D'autre part, afin de mieux comprendre l’effet des changements métaboliques 
sur les communautés et notamment dans la sélection de bactéries résistantes aux ETM et/ou 
aux antibiotiques (la présence de certaines pompes à efflux permettant une résistance croisée 
aux deux), des tests d’activité antimicrobienne et d’inhibiteur de pompes à efflux de certains 





III.2. Impact des ETM sur le métabolisme secondaire de Miscanthus x giganteus et sur 
les communautés rhizosphériques  
Dans la première partie du chapitre, nous avons mis en évidence que la pollution 
métallique modifie la production de métabolites secondaires de la plante hyperaccumulatrice 
Pteris vittata. Nous avons également constaté que la pression métallique a altéré la diversité 
et la structure des communautés bactériennes du sol, et la présence de Pteris vittata a affecté 
les populations bactériennes en enrichissant quelques genres potentiellement pathogènes 
opportunistes et présentent des propriétés MDR par exemple Cupriavidus, Acinetobacter ou 
Mycobacterium… Dans cette deuxième partie, nous allons nous focaliser sur un autre 
contexte de sol contaminé par des ETM, celui de la reconversion de sols agricoles pour la 
production de plantes bioénergétiques en France. Les sols agricoles contaminés étudiés sont 
localisés dans le nord de la France (Dourges et Courcelles Lès Lens, Pas de calais). La 
contamination en Zn, Cd et Pb, résulte de la redéposition atmosphérique consécutive à 
l’activité du groupe Metaleurop (fonderie de Zn et de Pb). Conformément à l'étude de 
Sterckeman et al. (2006) évaluant l'arrière-plan pédogéochimique local, le site de Courcelles 
Lès Lens est fortement pollué par Cd, Pb et Zn (respectivement 38, 15 et 8 fois la valeur de 
l'arrière-plan pédo-géochimique local) alors que sur la parcelle de Dourges les teneurs en 
ETM sont de 2 à 3 fois le fond géochimique en Cd, Pb et Zn. 
Cette partie a pour objectifs d’évaluer les changements induits par le stress métallique 
sur le métabolisme des parties souterraines de la plante bioénergétique Miscanthus x 
giganteus et également sur la composition des bactéries colonisant la rhizosphère de cette 
plante en appliquant la même stratégie que pour Pteris vittata, et de comparer les résultats 
obtenus avec ceux de Pteris vittata (cf III.1) afin de tenter de tirer des conclusions générales 
sur les effets de la pollution métallique sur la sélection de bactéries dans le sol rhizosphérique 
qui pourraient d’une part favoriser l’adaptation de la plante au stress mais qui pourraient 
d’autre part favoriser l’émergence et le développement de germes pathogènes humains ayant 
des phénotypes MDR. 
 
Les résultats obtenus ont été soumis pour publication dans la revue « Applied Soil 
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Miscanthus x giganteus is well known for its ability to grow on metal polluted soils. However, little 
is known concerning its metabolic changes under heavy metals pressure such as Pb, Cd or Zn which 
are known to affect plant metabolism including secondary metabolites such as polyphenols. These 
changes might impact the diversity and function of associated bacterial populations, especially in 
soil where metal is also present. Thus this study focuses on evaluating the modification of 
secondary metabolism production of Miscanthus roots and rhizomes under diverse polluted 
conditions and their indirect impact on rhizosphere bacterial communities. 
Methods 
Samples of Miscanthus roots and rhizomes were collected from 3 sites exhibiting a gradient of 
metal pollution and extracted with MeOH:H2O. Secondary metabolic profiles of Miscanthus root 
and rhizome extracts were analyzed by UHPLC/DAD/ESI-QTOF. Based on UV-absorbing 
compounds, a metabolite profiling approach was performed, using PCA matrix and statistical test to 
identify discriminant peaks. The structure and diversity of rhizosphere communities were studied 
using high-throughput sequencing. 
Results 
The present study shows out the modification of the secondary metabolic profiles of Miscanthus 
belowground parts, when they are grown on diversely contaminated soils. Major increased 
metabolites were identified as 3- and 5-feruloylquinic acid whereas decreased compound was 4-
feruloylquinic acid. Metal contamination also led to a shift in rhizosphere bacterial composition and 
structure as well as the selection of some opportunistic pathogenic genera such as Pseudomonas or 
Stenotrophomonas but there was only a weak effect on the bacterial diversity and richness. 
Conclusions 
In the context of a moderate metal contamination in agricultural soil slight changes were seen in the 
secondary metabolic profiles of Miscanthus roots and rhizomes and their soil associated bacterial 
communities. Whether the metal-induced changes allow plants to recruit beneficial microbes that 
favor the adaptation process to this stress need to be further investigated. 
 
Key words: Miscanthus x giganteus roots and rhizomes, heavy metals, secondary metabolite profile, 










Trace elements as metals and metalloids occur naturally in rocks and soils. At low concentration 
some are essential for living organisms as micronutrients whereas other like Hg, Cd, and Pb have no 
known biological importance. However, elevated environmental concentrations are frequently 
observed as a result of contamination. Anthropogenic mine production, industrial emission, and 
agricultural practices (such as recycled wastewater and fertilizer uses) are of great concern 
worldwide (Su et al. 2014) as they contribute to trace elements dispersion and environmental 
contamination. In terrestrial ecosystems, as the inputs of metals to soil can be much larger than the 
outputs, accumulation is occurring and associated to potential loss of property values. However, 
sustainable agriculture implies that the productivity of soil and the quality of products are being 
protected. Because of the increasing energetic needs, land bio-energy production via cropping of 
high biomass plants is an alternative way to develop and reclaim agricultural contaminated areas. 
Such plants are most often perennial crops. Among them is Miscanthus x giganteus, a naturally 
occurring sterile hybrid of M. sinensis and M. sacchariflorus which has recently raised interest as a 
biomass crop for non-food utilization due to its excellent productivity, rapid growth and high 
resistance to disease (Villaverde et al. 2009). In the last 10 years, many works have been published 
on Miscanthus species with a particular consideration for its ability to resist to abiotic stresses i.e. 
chilling, drought (Purdy et al. 2013) and its biomass production potentiality (Clifton-Brown et al. 
2017). (Hodgson et al. 2011) described significant genotypic variation in cell wall chemical 
composition between species and genotypes showing that lignin and cellulose concentration 
increase with the harvest time while hemicellulose concentration decreases. Recent transcriptomic 
and proteomic analysis from Straub et al. (2013) confirmed these observations. These authors also 
showed a decrease in secondary metabolism suggesting more energy available for primary 
assimilation and biomass production. One study dealing with exudates composition and its 
contribution to the biostimulation of PAH degradation, showed the presence of flavonoids 
(apigenin, isovitexin, catechin) and other polyphenolic compounds e.g. chlorogenic acid and caffeic 
acid as main secondary metabolites (Técher et al. 2011).  
The tolerance of Miscanthus spp. to soils contaminated with heavy metals was demonstrated. 
Among them Miscanthus × giganteus was considered as an interesting candidate for Pb and Zn 
phytoextraction, favored by the metal accumulation observed and the high biomass produced 
(Pogrzeba et al. 2013; Barbosa et al. 2015). Regarding accumulation and translocation processes, 
Miscanthus was shown to be able to remove and accumulate heavy metals, but the higher 
proportion remains in rhizomes and roots (Wanat et al. 2013; Pidlisnyuk et al. 2014).  
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Tolerance to abiotic stress in plants can be enhanced by plant growth promoting rhizobacteria 
(PGPR). An endophytic bacterium, Pseudomonas koreensis AGB-1, isolated from M. sinensis roots 
was metal-tolerant and exhibited plant growth promoting traits (Babu et al. 2015). Similarly, 
various nitrogen fixing bacteria were found associated to Miscanthus spp. enabling its colonization 
of areas with low nitrogen contents (Eckert et al. 2001; Kirchhof et al. 2001; Miyamoto et al. 2004).  
Although few studies investigated the impact of metal contamination on plant metabolism, plants 
are known to modify their production of secondary metabolites to adapt under metallic stress (Singh 
et al. 2016). Recently, Thijs and coworkers hypothesized that pollution-induced changes in root 
exudation, might select for microbial populations bearing beneficial traits for plants (e.g. 
degradative capacities), allowing a better adaptation under contaminant stress (Thijs et al. 2016). It 
is actually well known that plants, via their root exudates, can shape the structure and function of 
rhizosphere microbial community (Hartmann et al. 2008; Michalet et al. 2013).   
Thus the present study focuses on (i) comparing the secondary metabolite profiles of roots and 
rhizomes of Miscanthus x giganteus grown on contrasted contaminated areas, in order to evaluate 
the effect of metal pollution on secondary metabolism of plants colonizing metalliferous sites and 
(ii) evaluating the indirect influence of these changes in metabolism on the rhizosphere bacterial 
community composition. Metabolic profiling of roots and rhizomes of Miscanthus x giganteus was 
based on UV-absorbing compounds, thus targeting more specifically phenolics and other aromatic 
compounds. Shifts in bacterial community structure were evaluated using a metagenomic analysis 
approach.  
 
MATERIALS AND METHODS 
Site, plant and soil sampling 
Miscanthus x giganteus were either grown outdoor in pots with a non-contaminated soil originated 
from a field located near the town of Versailles (called thereafter V) considered as control samples, 
or collected either from a field slightly contaminated located near Dourges (D) or a more heavily 
contaminated site located near Courcelles Lès Lens (A21), two towns in the North of France 
surrounding the former smelter ‘‘Metaleurop’’. This lead and zinc production plant has been 
working for the whole 20th century until 2003. Surface horizons of the agricultural soils around this 
source of dust emission were contaminated mainly by Pb, Zn and Cd (Sterckeman et al. 2006; 
Douay et al. 2008). In accordance with the study of Sterckeman et al. (2006) assessing the local 
pedogeochemical background, the site in Courcelles Lès Lens was found heavily polluted by Cd, Pb 
and Zn, (respectively 38, 15 and 8 times the value of the local pedo-geochemical background). 
Dourges (D) heavy metal content is 2 to 3 times the geochemical background in Cd, Pb and Zn. 
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(Table 1). From each site, five individuals of Miscanthus x giganteus were selected and roots and 
rhizomes of each collected were further considered as replicates.  
Five rhizosphere soil samples from each site were collected from the upper layer (0-15cm) and 
stored at ambient temperature for no longer than 2 weeks before use. Soil physico-chemical 
characteristics were measured by the Laboratory of soil analysis (INRA Arras, France) using 
standard methods. Metal contents in plant parts were analyzed after digestion in nitric acid and 
element analysis using a flame or graphite- furnace atomic absorption spectrometry (Varian 
SpectrAA 800, Palo Alto, CA, USA) depending on the content.  
 Soil characteristics are shown in Table 1. It has to be noted that these three soils exhibit the same 
texture and mostly differed on their metal, organic matter and carbonate contents. 
 








Clay (%) 23 25 19 
Fine silt (%) 18 28 22 
Coarse silt (%) 32 42 35 
Fine sand (%) 24 4 21 
Coarse sand (%) 3 1 3 
CaCO3 (g.kg
-1) 3.5 44 < 1 
P2O5 (g.kg
-1) 1.6 1.8 1.5 
Organic Carbon (C) (g.kg-1) 16.7 25.5 9.7 
Total Nitrogen (N) (g.kg-1) 1.3 1.7 0.9 
C/N 12.5 14.5 10.9 
pH 7.8 8.3 6.5 
Zinc (Zn) (mg.kg-1) 320 127 71 
Copper (Cu) (mg.kg-1) 20 19 18 
Lead (Pb) (mg.kg-1) 211 62 47 
Cadmium (Cd) (mg.kg-1) 4.1 1.1 0.2 
 
Sample preparation for the analysis of plant metabolites 
Roots and rhizomes were carefully removed from soil, dried, cut and crushed into small pieces. For 
each group of samples, 100 mg of milled roots were immersed in MeOH:H2O (50:50) and 
submitted to ultrasound for 15 minutes at room temperature. Subsequently, the same procedure was 
repeated with MeOH (100), and both supernatants were pooled after centrifugation. The same 
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extraction procedure was conducted simultaneously with rhizomes. Extracts were then evaporated 
to dryness under reduced pressure. 
Root and rhizome extracts were resuspended in MeOH:H2O (80:20) at a concentration of 10 mg/mL 




UHPLC-DAD-ESI/QTOF analysis was performed on an Agilent Infinity® 1290 system (Agilent 
Technologies®) coupled to a UV/vis DAD detector and equipped with a Quadrupole Time-of-
Flight (QTOF) 6530 mass spectrometer (Agilent Technologies®) controlled by MassHunter® 
software (Agilent Technologies®). Analyte separation was carried-out on a Poroshell® 120 EC-
C18 column (100 mm x 3.0 mm, 2.7 μm; Agilent Technologies®). The following gradient was run 
for root extracts analysis using 0.4% aqueous acetic acid (solvent A) and acetonitrile (solvent B): 0 
min, 1 % B; 2 min, 1 % B; 4 min, 6 % B; 16 min, 10.5 % B; 24 min, 10.5 % B; 44 min, 25 % B; 52 
min, 50 % B; 56 min, 100 % B; 58 min, 100 % B; 58.1 min, 1 % B; 64 min, 1 % B. For rhizome 
extracts analysis, the following gradient was performed using 0.4% aqueous acetic acid (solvent A) 
and acetonitrile (solvent B): 0 min, 1 % B; 1 min, 1 % B; 1.5 min, 6 % ; 6 min, 10 % B; 10 min, 18 
% B; 20 min, 50 % B; 25 min, 100 % B; 25.5 min, 100 % B; 25.6 min, 1 % B; 28 min, 1 % B. The 
flow rate and column temperature for roots and rhizome analysis was 0.7 mL.min-1/40 ºC and 1.2 
mL.min-1/40 ºC, respectively and 5.0 µL of sample extracts were injected. The signals were 
detected at 4 wavelengths (λ 254, 280, 320 and 360 nm) and UV spectra recorded between 190 and 
600 nm. The chromatograms recorded at λ 360 nm were selected for statistical analysis because of 
their best peak separation profiles. 
The ESI source was optimized as follows: positive and negative ionization mode in auto-MSMS, 
scan spectra from m/z 100 to 3000, capillary voltage 2.5 kV, nozzle voltage 2 kV, fragmentor 120 
V, fixed collision-induced dissociation (CID) energy at 20 eV. Nitrogen was used as the nebulizing 




The annotation of metabolites in Miscanthus x giganteus extracts was based on UV, HRMS, MSMS 
spectra and relative RTs. Data were compared with previous literature report for compounds in 







To assess differences in metabolite composition between Miscanthus x giganteus growing in non-
polluted and in polluted area, RTs of peaks in chromatograms at wavelength λ 360 nm were aligned 
(116 peaks integrated for root extracts and 73 peaks for rhizome extracts), and their relative 
intensities integrated in a matrix for root and rhizome to perform a Principal Component Analysis 
(PCA) using R® software, version 3.1.2 (R Development Core Team, 2014). The compounds 
responsible for the discrimination between polluted and non-polluted samples were further analyzed 
using Anova followed by Tukey’s Honest Signiﬁcant Difference (HSD) tests after data were 
controlled for normality and homoscedasticity. Those analyses were conducted at p < 0.05 using 
R® software. 
 
Soil DNA extraction and metagenomic analysis 
 
Total DNA was extracted from 0.5 g of each rhizosphere soil sample with five replicates using a 
FastDNA® SPIN Kit for Soil (MP Biomedicals, Solon, OH, USA) and then purified on S-400-HR 
mini-columns (Pharmacia, St Quentin Yvelines, France) following the manufacturer’s instructions. 
The DNA extracts were resolved by electrophoresis in 0.8% agarose gels, stained with ethidium 
bromide and photographed using a Gel Doc 1000 camera (Bio-Rad, Ivry sur Seine, France). DNA 
concentration was estimated using a NanoDrop® ND-1000 spectrophotometer (Labtech 
International, Paris, France) at a 260 nm wavelength. Triplicate DNA extractions were performed 
from all samples. Replicates were then pooled for further metagenomic analysis. 
16S rDNA amplicons of DNA samples were sequenced at the DTAMB/ Biofidal platform 
(University of Lyon 1, France) using an Illumina’s Miseq platform and paired-end reads. A total of 
3,495,484 *2 valid sequences for bacteria were obtained from 15 samples. Metagenomic analysis 
was carried-out following the Mothur MiSeq standard operating procedure (SOP) pipeline v1.35.1 
(http://www.mothur.org/wiki/MiSeq_SOP) developed by the Schloss lab (Department of 
Microbiology & Immunology, University of Michigan, USA) (Schloss et al. 2009; Kozich et al. 
2013). Briefly, the contigs of paired-end read 1 and read 2 were constructed using the make.contigs 
command, and 3,495,484 sequences with an average length of 463 bp were produced. After 
removing the sequences with ambiguous bases, and those longer than 550 bp or shorter than 400 bp 
with the screen.seqs command, a total of 900,170 high-quality sequences were obtained with an 
average length of 456 bp per sequence. The only unique sequences were obtained using unique.seqs 
command and the align.seqs command were then operated to align the data with mothur’s SILVA 
bacterial 16S reference alignment v123 (https://www.arb-silva.de/) (Quast et al. 2013). After 
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screening the unique sequences, the remaining reads were then pre-clustered to denoise sequences 
within each sample and chimeric sequences were removed using chimeric.uchime command 
(http://drive5.com/uchime) (Edgar et al. 2011). Finally, a range from 12,382 to 68,862 sequences 
with an average number of 30,699 sequences per sample was obtained and then subsampled to 
12,382 sequences. Each sequence was then classified against the RDP 16S rRNA training set v9 
using a naïve Bayesian classifier, at an 80% confidence level (Wang et al. 2007a). The sequences 
were regrouped into operational taxonomic units (OTUs) with a 3% divergence threshold using 
cluster.split command (http://www.mothur.org/wiki/Cluster.split). The Chao1 richness estimator 
and the Np Shannon diversity were also calculated. Non-metric multidimensional scaling (NMDS) 
plot of OTU-based Bray-Curtis dissimilarity distances were assessed using R® software, version 
3.1.2 (R Development Core Team, 2014) and the Vegan package (https://cran.r-
project.org/web/packages/vegan).  
 
RESULTS AND DISCUSSION  
 




Figure 1. PCA performed on UV chromatographic data obtained for each extract of Miscanthus roots 
(A) or rhizomes (B) from plants grown on non-contaminated soil (V) and contaminated soils (D and 
A21). Analyses were based on peak relative areas and retention times. Each point represents one 





PCA analyses enable to highlight differences between metabolic profiles according to soil 
contamination and origin especially for roots (Fig. 3A). The most discriminant metabolites in root 
extracts showed variations in their relative intensity according to the difference between V (and to a 
lesser extent D) and A21 along axis 1. Thus chemical profiles of roots seem to be affected by 
contamination in metal. Along axis 2, one can observe that soil history and origin seem to be the 
main discriminating factor influencing chemical profiles allowing to discriminate V from D or A21 
but not D from A21. Concerning rhizome, the same types of conclusion could be drawn but 
differences were less pronounced, and groups were not so well discriminated (Fig. 1B).   
 
Secondary metabolites affected by soil contamination 
 
From PCA analysis, it was possible to highlight the peaks which were involved in the different 
group segregation. Anova and Tukey’s HSD tests were performed in order to identify the 
discriminating peaks in the various conditions. In root extracts 6 peaks were found in significantly 
higher proportions (3, 8, 9, 10, 11, 12) and 4 peaks in lower proportions (1, 2, 4 to 7) in at least one 
polluted condition compared to the control (Fig. 2A & 2B). In rhizome extracts only 7 compounds 
were found differentially present according to the various conditions (Fig. 2C & 2D). Significant 
increased compounds were compounds 1’, 3’ and 5’ to 7’, and decreased ones were 2’ and 4’. 
Overall, compounds presenting a very significant difference (p<0.01) were found as relatively 
decreasing under metal pollution, rather than increasing. It is also noticeable that compounds 
responsible for the discrimination between root extracts were all found in low relative abundance 
(less than 1% of total area; Fig. 2A & 2B), whereas for rhizome extracts, one of the most abundant 
compound (3’ accounting for 6 to 15% of total area, Fig. 2D) was found as significantly increasing 





















Figure 2. Miscanthus root and rhizome secondary metabolites affected by the type of soil. Relative 
intensities of chromatographic peaks differentially expressed decreasing compounds (A, C) and 
increasing compounds (B, D) in Miscanthus roots and rhizomes. Green bars, non-contaminated soil 
(V); yellow bars, contaminated soil (D); brown bars, contaminated soil (A21). Statistical differences 
between type of soil are indicated using characters *, **, *** (Tukey’s HSD test, significativity codes 
‘***’ p<0.001, ‘**’ p<0.01, ‘*’ p<0.05). Compound numbers are indicated within brackets below 
retention times. 
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Based on retention times, UV and mass spectra, the discriminant metabolites were listed in order to 
allow their identiﬁcation (Table 1 & 2). For most of them, UV spectra were characteristics of 
cinnamic acid derivatives (λmax between 300 and 330 nm with a shoulder at 280-305 nm) or of other 
phenolic classes like flavonoids (chalcones with a λ max around 370-380 nm).  
 
Identification of discriminant metabolites 
 
Root and rhizome extracts were analyzed by UHPLC-DAD-ESI/QTOF to assess information on the 
above component fragmentation patterns. For root extracts, only positive mode ESI-MS/MS spectra 










UV (nm)a m/z [M+H]+ m/z MS2 (intensity, %) Formula 
1 5.305 318 nd nd nd 
2 23.048 nd nd nd nd 
33 31.022 238, 270, 350 581.1586 287(93), 449(7), 581(6) C26H28O15 
4 32.643 190, 202 nd nd nd 
5 33.983 202, 242 nd nd nd 
6 41.337 268, 340 nd nd nd 
7 46.865 202 nd nd nd 




515.1585 177(81), 303(19), 515(8) C26H26O11 
10 48.999 206, 295sh, 312 345.1370 
151(38), 167(6), 169(3), 




198, 212, 244, 
302sh, 332 
557.1701 177(79), 303(6), 345(8) C28H28O12 
12 50.998 
204, 224, 254, 
276sh, 374 
nd nd nd 
nd: not determined 
sh: spectral shoulder 










































































nd: not determined; sh: spectral shoulder;  
a Maximum spectral absorbance wavelengths (nm) 
 
On positive ESI-MS/MS mode, the analysis of the MS and MS2 spectra of the discriminating 
compounds in the root extracts allowed to assign a molecular formula for the molecular peaks and 
for the fragmentation peaks detected (Table 2). At this point, no structural assignment could be 
proposed for these compounds. Additionally, there were many compounds that remain yet 
unidentified in part because of their difficulty to get ionized.  
Concerning Miscanthus rhizome discriminating compounds (Table 3), the most discriminant and 
abundant compounds were detected at retention times 4.387 min (3’), 6.772 min (4’), and 6.865 min 
(5’) and identified as chlorogenic acid derivatives: indeed, these compounds share the same UV 
characteristics (Fig. S4) and the same molecular formula of C17H20O9, thus being chlorogenic acid 
(caffeoylquinic acid) isomers. Mass spectra showed a pseudo-molecular ion at m/z 367.1014 ([M-
H]-) and 369.1184 ([M+H]+) (Fig. S5), corresponding to a molecular weight of 368 uma with the 
formula C17H20O9 (matching score: 97 %). Moreover, ESI
+/MS2 spectra of these compound 
produced base peak at m/z 177.0545 ([M+H-C7H11O6]
+) relative to the loss of a quinic sub-unit 
(Fig. S3). Then, the methoxy group of ferulic acid was lost, leading to the fragmentation peak at m/z 
145.0276 ([M+H-C7H11O6-CH4O]
+) (Fig. S4). The analysis of ESI-/MS2 spectra showed differences 
in the ion fragments produced by each isomer. Based on literature data (Kuhnert et al. 2010), these 
compounds were tentatively identified as 3-feruloylquinic acid (compound 3’), 5-feruloylquinic 
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acid (compound 4’) and 4-feruloylquinic acid (compound 5’) (Fig. S6). All are derivative of 
chlorogenic acid, a widely spread natural compound (Regos et al. 2009; Xie et al. 2010; Jaiswal et 
al. 2010; Parveen et al. 2011; Chamam et al. 2013). Chlorogenic acid derivatives were also 
described to have antibacterial properties (Marques and Farah 2009; Lou et al. 2011). Furthermore, 
compound 7’ found in rhizomes had the same MS and MS/MS spectra as compound 11 in roots 
with a calculated molecular formula of C28H28O12. However, no structure could be assigned yet to 
this compound, but it could be interesting to get this information since it was the only compound 
significantly increased in roots and also found to be increased in rhizome for high pollution 
conditions (A21). 
Overall, our results highlighted the modification of belowground Miscanthus x giganteus secondary 
metabolism under metal pollution. In rhizome, whereas 3- feruloylquinic acid and 5- feruloylquinic 
acid were the major increased compounds, 4- feruloylquinic acid was decreasing. This suggested 
that these secondary metabolites were affected by heavy metals in soil and that the regulation in the 
biosynthesis of these compounds in Miscanthus could play a role (direct or indirect) in the plant 
adaptation to metal pollution, and this metal-induced changes in metabolic production could have 
an influence on the structure and function of Miscanthus x giganteus rhizosphere communities. 
Further studies are needed to evaluate whether these changes allow plants to recruit beneficial 
bacteria that may facilitate the adaptation process to this stress. 
 
Diversity and structure of bacterial communities 
 
Table 4. Summary of bacterial community estimators for the various soils. All the values were 
obtained from the subsampling of 12382 sequences and at the sequence identity of 97% (cutoff 
value 0.03). (V, non-polluted soil from Versailles; D: slightly polluted soil from Dourges; A21: 
polluted soil from Courcelles Lès Lens) 
 
V (n=5) D (n=5) A21 (n=5) 
Phylum 34 32 32 
Classes 77 73 73 
Genera 771 658 663 
OTUs number  3329 (± 1289) 2461 (± 797) 2181 (± 552) 
Chao  14587 (± 9836) 17322 (± 14477) 10172 (± 5683) 




Data obtained from the metagenomic analysis (Table 4) showed weak variations in diversity 
indexes as well as proportion of phylum/class/genus/OTU between soil bacterial communities. The 
H’ index varied from 6.03 ± 0.3 for the most polluted soil A21, to 6.74 ± 0.70 for the control sample 
(V). The same trend was observed in the numbers of phylum/class/genus/OTUs with control soil 
possessing the highest values. The total sequence reads obtained for all soil samples clustered into 
3329 ± 1289 OTUs, 2461 ± 797 OTUs and 2181 ± 552 OTUs, for V, D and A21, respectively. 
However the statistical test (ANOVA) evidenced no significant difference between samples.  
Similarly there was only weak differences in terms of phylum composition between the non-
polluted (V) and polluted (D and A21) rhizosphere communities of Miscanthus x giganteus. The 
three rhizosphere communities were consistently dominated by Proteobacteria, Bacteroidetes and 
Acidobacteria (Fig. 3A), with relative abundance varying from 28.26 ± 5.25 % (D) to 32.38 ± 2.39 
% (V), from 23.21 ± 2.99 % (A21) to 27.79 ± 5.02 % (D), and from 15.27 ± 4.01 % (V) to 18.34 ± 
2.47 % (D), respectively. This observation is in agreement with previous study on Southern Poland 
soils highly contaminated in Pb, Zn, Cd and Cr analyzed by pyrosequencing (Gołębiewski et al. 
2014). Proteobacteria and Bacteroidetes were also reported to be dominant phyla in industrial 
wasteland soils contaminated by PAH and Cr, Cu, Pb and Zn, whereas Acidobacteria were found at 
low abundance (Bourceret et al. 2016). Proteobacteria and Acidobacteria are ubiquitous and among 
the most abundant bacterial phyla found in soil (Janssen 2006). The other dominant phyla within the 
rhizosphere community at the most contaminated site (A21) were Gemmatimonadetes (5.78 ± 0.84 
%), Verrucomicrobia (4.41 ± 0.49 %) and Actinobacteria (4.23 ± 1.17 %) whereas the other 
dominant ones at the slightly contaminated site (D) were Gemmatimonadetes (6.96 ± 1.17 %), 
Chloroflexi (3.47 ± 1.72 %) and Planctomycetes (3.37 ± 0.82 %). In the rhizosphere community of 
the control site (V), the other dominant phyla were Verrucomicrobia (4.9 ± 1.17 %), 
Gemmatimonadetes (4.29 ± 0.74 %) and Actinobacteria (4.08 ± 0.29 %). Among Proteobacteria, we 
looked for the proportion of some major classes known to be associated with Miscanthus spp. 
(Straub et al. 2013), and Alphaproteobacteria was the most dominant class in the non-contaminated 
soil (V) and was the only one for which relative abundance decreased under metal contamination, 
representing 45% of the total Proteobacteria detected in this site, whereas Gammaproteobacteria 
was the most abundant in the two contaminated soil A21 and D, accounting for 31% and 34 % of 
total Proteobacteria, respectively (Fig. 5C). These observations were in agreement with previous 
data revealing that Alphaproteobacteria and Gammaproteobacteria were the dominant subclasses 
of endophytic bacterial communities from Miscanthus spp. (Straub et al. 2013) and from rice roots 
(Sessitsch et al. 2012). Both Gammaproteobacteria, Deltaproteobacteria and Betaproteobacteria 
were found to be increased in two contaminated soils compared to the control one. 
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Deltaproteobacteria were detected at relatively low prevalence in both soils, representing from 11% 
(V) to 14 % (A21) while Betaproteobacteria consistently accounted from 21 % (V) to 32 % (D) of 
the Proteobacteria.. Statistical tests (ANOVA followed by Tukey HSD, p<0.05) allowed to 
highlight the most significant discriminant phyla between contaminated (A21 and D) and non-
contaminated area (V): Gemmatimonadetes, Chloroflexi and Nitrospira were the three phyla with 
higher relative proportion in A21 and D samples, whereas Verrucomicrobia was found to be 
significantly decreased in rhizosphere community of the slightly contaminated site (D) compared to 
A21 and V. Among Proteobacteria, Alphaproteobacteria was the only class that relative abundance 
significantly decreased in the two contaminated soils compared to the control (V). On the opposite, 
TM7 and OD1 were found to be enriched in the non-contaminated site (V), with significantly 
increased relative abundances compared to those of D and A21. Nitrospira was suggested to be the 
specific phylum dominating long-term extreme metal polluted soil, especially Cu (Nunes et al. 
2016) whereas Gemmatimonadetes, Chloroflexi and Verrucomicrobia were found among the 
phylum that were dominant in less acidic soils (Chodak et al. 2013).  
Non-metric multidimensional scaling (NMDS) of OTU-based Bray-Curtis dissimilarities distances 
clustered soil samples by metal contaminated level (Fig. 4). The samples from control site (V) were 
clearly separated from the slightly contaminated samples (D) and the most contaminated ones 
(A21), along the NMDS 1. Among the OTUs identified at a 97% similarity threshold, we looked for 
the 50 dominant ones within each soil community (Fig. 3B). In the rhizosphere community of the 
A21 samples, Terrimonas (relative abundance varying from 4.86 % to 9.01 %), Gp4 (2.88 % to 7.68 
%), Gp6 (5.45 % to 7.37 %), Gemmatimonas (4.75 % to 7.05 %) and Flavobacterium (2.02 % to 
11.65 %) were the five most dominant genera, whereas the dominant ones in D samples were 
Terrimonas (7.32 % to 15.15 %), Gp6 (6.37 % to 8.88 %), Gemmatimonas (5.56 % to 8.25 %), Gp4 
(3.67 % to 5.94 %) and Pseudomonas (0.6 % to 16.09 %). Regarding the bacterial communities 
from non-contaminated site (V), Flavobacterium (relative proportion varying from 0.77 % to 8.81 
%), Gemmatimonas (3.31 % to 5.05 %), Gp3 (3.25 % to 4.95 %), Sphingomonas (2.66 % to 3.88 %) 
and Ohtaekwangia (0.9 % to 5.59 %) were the major OTUs. Besides, our results highlighted the 
eight statistically significant genera with increased relative abundance under contaminated 
conditions (D and A21) among these 50 dominant ones: Terrimonas, Gp6, Gemmatimonas, 
Thiobacter, Nitrospira, Bauldia, Gp5, Levilinea (Fig. 5A). Members of Terrimonas genus are 
strictly aerobic Gram-negative bacteria and some of them were isolated from polluted farmland soil 
(i.e Terrimonas rubra) (Xie and Yokota 2006; Zhang et al. 2012). Gp4 and Gp 6 were among the 
most abundant Acidobacterial subgroups in soil (Naether et al. 2012). Previous data about the 
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functionality of Acidobacterial members reported that Gp4 was sensitive to high metal level 
(mainly Cu) while Gp6 was found to be increased in extreme-contaminated soil (Nunes et al. 2016).  
Studies on long-term metal impact of metal on soil microbial communities showed 
contrasting results: recently, Chodak et al. (2013) used pyrosequencing and reported that very high 
metal concentration (Pb: 1877 mg.kg-1, Zn: 4792 mg.kg-1, Cu: 1353 mg.kg-1 ) had negative impact 
on Chao1 diversity index of polluted forest soils. Using the same technique, Singh and coworkers 
(2014) evaluated the effect of metal stressors on soil microbial communities of two grassland plots 
exposed to two target contamination levels of Cu (50 and 200 mg.kg-1) and Zn (150 and 450 mg.kg-
1). They found that long-term metal stress led to a significant reduction of microbial diversity. A 
previous study on the effect of Pb (1 to 17000 mg.kg-1), Cr (4 to 3200 mg.kg-1) and petroleum 
hydrocarbons on microbial communities using denaturing gel electrophoresis (DGGE) showed 
significant decrease in microbial community richness of contaminated soils compared to the control 
(Joynt et al. 2006). Since soil contamination level of these above-mentioned studies were higher 
than that of the present study, no definitive conclusion can be drawn from our data but one can 
suggest that chronic exposure to moderate polymetallic contamination (Pb at 211 mg.kg-1, Zn at 320 
mg.kg-1, Cd at 4.1 mg.kg-1 in our case) had no marked effect on Miscanthus x giganteus rhizosphere 
bacterial diversity and richness. Our observation is in agreement with a previous report based on 
pyrosequencing data showing that despite the elevated concentration of Cd (3 to 4 mg.kg-1), Pb (203 
to 1378 mg.kg-1) and Zn (749 to 2000 mg.kg-1), the species richness, diversity and evenness of soil 
bacterial communities in Poland were similar in all samples (Gołębiewski et al. 2014). 
We looked for the prevalence of various genera described to be associated with Miscanthus spp. and 
involved in plant growth promotion. Pseudomonas, Herbaspirillum, Azospirillum and Clostridium 
were previously reported (Eckert et al. 2001; Kirchhof et al. 2001; Miyamoto et al. 2004; Babu et 
al. 2015). In our data, Azospirillum was not found in all the samples whereas Herbaspirillum and 
Clostridium were found at very low proportion, almost only in non-contaminated sites (V), 
representing up to 0.0016 % and 0.047 % of the total bacterial population of V, respectively (Fig. 
5B). Nitrogen-fixing Herbaspirillum and clostridia were also previously isolated from Miscanthus 
spp (Kirchhof et al. 2001; Miyamoto et al. 2004). Interestingly, our study showed that Pseudomonas 
was among the fifty dominant genera representing up to 4.15 % of the total bacterial genera at the 
most contaminated site (A21) (Fig. 5B). Within that genera P. koreensis was isolated from roots of 
M. sinensis growing in mine-tailing soil, and showed a metal tolerant phenotype associated with 
resistance gene and exhibited plant growth promoting traits (Babu et al. 2015). Whether the 
enriched genera identified in this study shared these characteristics and could be used to improve 
plant adaptation to metallic stress would need further investigation. 
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Some rhizosphere associated bacterial species belonging to various genera i.e. Burkholderia, 
Enterobacter, Herbaspirillum, Ochrobactrum, Pseudomonas, Ralstonia or Stenotrophomonas are 
also known to be human opportunistic bacteria (Berg et al. 2005). We then looked for their 
prevalence in the various M. x giganteus associated communities (Fig. 5B). As mentioned earlier 
Pseudomonas was among the most dominant. Also, Flavobacterium was detected at a high level 
representing 4.92 % of the total bacterial genera at the most contaminated site (A21). Pseudomonas 
and Stenotrophomonas were found to be enriched in metal contaminated soils (D and A21), 
whereas Bacillus, Flavobacterium and Mycobacterium were detected at higher relative proportion 
in the most contaminated sites (A21) compared to the slightly contaminated one (D). However, we 
did not detect the presence of Enterobacter, Ochrobactrum and Ralstonia. Although the differences 
were not significant except for Mycobacterium, and unfortunately the taxonomic resolution 
achieved with our metagenomic strategy is not high enough to differentiate pathogenic species from 
non-pathogenic ones, this suggests that metal stress would select for some genera closely related to 
human pathogenic bacteria. The role of metal and/or plant secondary metabolites on the selection of 
specific taxa including opportunistic pathogens has to be further investigated as both types of 






Figure 3. Relative abundance of bacterial phyla (A) and of 50 dominant genera (B) from polluted and 
non-polluted sites (Illumina sequencing), and distribution of the Proteobacteria sub-classes calculated 
by relative abundance of each class in the total Proteobacteria phyla (C) (V, non-polluted soil from 
Versailles; D: slightly polluted soil from Dourges; A21: polluted soil from Courcelles Lès Lens). The 
Proteobacteria phylum was expressed in relative abundance of its class level. The average values of 





Figure 4. Non-metric multidimensional scaling (NMDS) of OTU -based Bray-Curtis dissimilarity 
distances of the various soil bacterial communities (stress = 0.047). (V, non-polluted soil from 













Figure 5. Relative abundances of the significantly increased genera in both contaminated sites (A21 
and D) compared to the control site (V) (A), and relative abundances of some genera closely related to 
opportunistic pathogens and plant-growth promoting rhizobacteria from contaminated site (AZ and 
D) and from control site (V). The average values of five replicates were used to represent the relative 
abundances of each soil sample. The error bars indicated standard deviation of five replicates. 
Statistical differences between type of soil are indicated using characters *, **, *** (Tukey’s HSD test, 








The present study showed the modification of belowground Miscanthus x giganteus secondary 
metabolism under metallic stress highlighting their possible role in Miscanthus tolerance to metals. 
Major increased metabolites were identified as 3- and 4-feruloylquinic acid whereas decreased 
compound was 5-feruloylquinic acid, suggesting that the re-allocation of these compounds in 
Miscanthus could play a role (direct or indirect) in the plant adaptation to metal pollution. Metal 
contamination also led to the shift in rhizosphere bacterial composition and structure as well as the 
selection of some opportunistic pathogenic genera such as Pseudomonas or Stenotrophomonas, but 
there was only a weak effect on the bacterial diversity and richness. Further works are needed to 
improve the identification of those secondary metabolites that respond to metal stress especially in 
roots and also to study whether these compounds modify the bacterial community structure 
including the prevalence of opportunistic pathogens. Similarly whether the metal-induced changes 
allow plants to recruit beneficial microbes that favor the adaptation process to this stress as 
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Figure S1. UHPLC/DAD chromatograms at 360 nm of Miscanthus x giganteus root extracts. A: 
plants on non-contaminated soil (Versailles); B: plants on slightly contaminated soil (Dourges); C: 





Figure S2. UHPLC/DAD chromatogram at 360 nm of Miscanthus x giganteus rhizome extracts. A: 
plants on non-contaminated soil (Versailles); B: plants on slightly contaminated soil (Dourges); C: 





























Figure S5. Positive and negative ion mode ESI-MS/MS spectra of compounds 3’, 4’ and 5’ in 























III.3. Tests d’activités des extraits 
 Dans les première et deuxième parties de ce chapitre, nous avons mis en évidence 
l’impact des ETM sur la production de métabolites secondaires chez la fougère 
hyperaccumulatrice Pteris vittata, et la plante cultivée Miscanthus x giganteus, ainsi que sur 
la diversité et la composition des communautés bactériennes des sols rhizosphériques dans 
des contextes de pollution métallique et dans chaque cas comparé à des témoins non pollués, 
ce qui a permis d’identifier des traits communs dans la production de métabolites et dans la 
sélection de bactéries dans la rhizosphère. Dans cette troisième partie, nous allons nous 
intéresser à l’évaluation de l’activité antimicrobienne des métabolites secondaires de plantes, 
ainsi qu’à leur potentiel de modulation de la résistance aux antibiotiques via l’inhibition des 
pompes à efflux. 
Pour cela nous avons développé un test visant à mesurer l’effet de métabolites 
végétaux sur des bactéries MDR, puis nous l’avons mis en application pour évaluer l'effet 
antibactérien des extraits de racines de Pteris vittata L. sur un certain nombre de souches de 
Stenotrophomonas maltophilia d’origine clinique ou environnementale (i.e. sol). Des travaux 
équivalents étant menés au sein de l’équipe sur la plante invasive Fallopia x bohemica 
cultivées dans un contexte de pollution métallique un comparatif a été fait entre les deux 
plantes. En outre, nous avons étudié leur capacité à moduler la résistance aux antibiotiques sur 
des souches possédant de nombreuses pompes à efflux.  
 
Ceci a fait l’objet d’un travail d’encadrement d’une stagiaire de master 2 (Ngoc-Anh-
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ABSTRACT 
Purpose Our study aimed to evaluate the effect of extracts from Pteris vitta L. (Pteridaceae) 
and Fallopia x bohemica (Polygonaceae) on antibiotic resistant strains of Stenotrophomonas 
maltophilia, especially those expressing resistance by using efflux pumps (EPs). 
Methods We determined the minimum inhibitory concentration (MIC) of secondary 
metabolites present in the roots of the two tested plants on 6 clinical and environmental 
strains. Besides, we evaluated the efflux pump inhibitor (EPI) activity of 6 fractions by 
determining the decreases in gentamicin’s MIC in presence of these extracts. This test was 
also conducted on 4 compounds: two identified as major components and two derivatives of 
major components of Fallopia x bohemica dichloromethane fraction (DF).  
Results and Discussion MICs of most extracts were higher than or equal to 2000 μg/mL. The 
DCM and hydro-methanolic fraction of F x bohemica exhibited antibacterial activity against 
strain 0366 with MIC of 31.25 and 15.625 μg/mL, respectively. Gentamicin MIC was reduced 
twice in presence of P. vittata L. DF and F x bohemica HMF for BurE1 at 250 μg/mL. The F x 
bohemica DCM fraction exhibited the most noteworthy activity by reducing the gentamicin 
MIC 4 times for BurA1, 8 times for BurE1 at 250 μg/mL and 4 times for BurE1 at 125 μg/mL. 
Besides, 3 compounds emodin, sennidin A and sennidin B exhibited ability to reduce 
gentamicin MIC twice for K279a and BurE1 when tested at 30 μg/mL and this activity was 
comparable to that of the reference, PaβN (phenylalanine-arginine β-naphthylamide), a known 
EPI of RND efflux pumps. Whether the identified plant compounds can be use in combination 
with antibiotic to treat S. maltophilia infections or other efflux pump associated-MDR 
pathogens need further investigation.  
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Conclusions The screening bio-essay for evaluation of plant extracts and metabolites on 
antibiotic resistant bacteria was successfully developed. 
KEYWORD Plant secondary metabolites, antimicrobial activity, bacterial multidrug 
resistance, efflux pumps. 
ABBREVIATIONS 
AF Aqueous fraction 
ATB Antibiotic 
DCM Dichloromethane 
DF Dichloromethane fraction 
EPI Efflux pump inhibitor 
EPs Efflux pumps 
GEN Gentamicin 
HMF Hydro-methanolic fraction 
MDR Multidrug resistance 
MeOH Methanol 
NB Nutrient broth 
OD Optical density 
PAβN Phenylalanine-arginine β-naphthylamide 
RND Resistance Nodulation Division 
SMX Sulfamethoxazole 





The global amount of bacteria on earth is huge and soil is a major reservoir of bacteria and is 
also the source of most naturally produced antibiotics (Whitman et al. 1998). Additionally, 
according to a metagenomic study of Forsberg and colleagues (2012), it was shown that 
exchange of antibiotic resistant genes between soil bacteria and clinical pathogens occurred 
although the mechanism of this transfer remains unclear. 
Antibiotic-resistant bacteria are highly predominant and their prevalence increases at hospital 
settings. Treatment options for these bacteria are generally limited. In 2014, the World Health 
Organization (WHO) global reported that resistance to antibacterial drugs commonly used to 
treat infections caused by seven bacteria of international concern has achieved alarming levels 
in many places and that common oral treatments in the community have been increasingly 
limited (WHO, 2014). There are four general mechanisms that cause antibiotic (ATB) 
resistance: inactivation or modification of ATB, alteration in the target site of ATB that 
reduces its binding capacity, modification of metabolic pathways and reduced intracellular 
ATB accumulation by decreasing membrane permeability and/or increased drug efflux. Efflux 
pumps largely contribute to the phenotype of bacterial multidrug resistance (MDR) by 
excluding a wide range of ATB thanks to their capacity of binding to different substrates, 
which results in decreased intracellular ATB level (Alekshun and Levy 2007; Maseda et al. 
2011). Over-expression of multidrug efflux pumps has been progressively observed to be 
associated with clinical drug resistance. Therefore, a novel approach to control microbial 
infections has recently been studied as potential alternative treatment: combination of 
conventional ATB with small molecules that block efflux pumps and known as multidrug 
efflux pump inhibitors (EPIs) (Tegos et al. 2011). 
Pteris vittata L. (Pteridaceae) is commonly found in tropical area of Asia, Africa or Australia. 
This fern species may be seen growing on concrete structures and cracks, either in central area 
or suburbs of the city. In phytoremediation, Pteris vittata L. has been widely studied as a 
hyperaccumulator of heavy metals and highlighted for its potential to improve the quality of 
soils contaminated with Arsenic (Favas et al. 2014). Otherwise, this plant also has therapeutic 
effects. In India, its young fronds and rhizome boiled in water are used traditionally as an 
astringent and a tonic respectively. Its decoction can be used in the treatment of dysentery. 
Plant extracts are used as paregoric, hypotensive, anti-viral agents (Singh 1999). Additionally, 
Singh (2008) indicated that Pteris vittata L. contained rutin which was capable of fighting 
against pathogenic gastrointestinal microflora. Several studies have identified glycosides of 
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apigenin, luteolin, isocutellarein-8-O-methyl-ether, mono and di-glycosides of quercetin, 
mono-glycosides of kaempferol, leucocyanidin, leucodelphinidin, and the flavone ester apigenin 
7-O-p-hydroxybenzoate from extracts of Pteris vittata L. (Salatino and Prado, 1998; Imperato, 
2006) . Among them, quercetin showed remarkable properties as antibacterial agent as well as 
an efflux pump inhibitor that favor drug bioavailability. For example, quercetin subcutaneously 
increased bioavailability of moxidectin in lambs (Dupuy et al. 2003), paclitaxel in rats (Choi et 
al. 2004) and also increased oral bioavailability of digoxin in pigs and resulted in an intense 
toxicity (Wang et al. 2004). Besides, the antimicrobial activity of luteolin, kaempferol and 
apigenin were also reported (Basile et al. 2000; Chiruvella et al. 2007; Tatsimo et al. 2012). 
Fallopia x bohemica is the hybrid produced by crosses between F. japonica and F. 
sachalinensis. This is an important component of the Japanese Knotweed (sensu lato) 
populations in Europe and is one of the most invasive species in Europe and North America 
(Bailey and Wisskirchen 2004). Flavanols (catechins), anthraquinones (emodin, physcion), 
dianthrones, and stilbenes, including piceid and resveratrol and cinnamic acids have been 
described in F. x bohemica (Piola et al. 2013). Among them, resveratrol and piceid were 
reported to reduce inflammation, to protect the liver from acute damage induced by CCl4 or 
methotrexate in rat (Rivera et al. 2008; Tunali-Akbay et al. 2010) and to be able to reverse 
MDR in cancer cells (Eid et al. 2015). Besides, cinnamic acid and its derivatives possess 
significant antioxidant, antimicrobial and anti-cancer activities (Pontiki et al. 2014; Guzman 
2014). 
In this report, we aimed to evaluate the antibacterial effect of the root extracts from Pteris 
vittata L. and Fallopia x bohemica on a number of Stenotrophomonas maltophilia strains 
isolated from soils and from clinical samples. Moreover, we studied their ability to modulate 
the resistance to ATB on efflux-harboring strains. 
 
MATERIALS AND METHODS 
Plant material 
Pteris vittata L. samples were collected at different places in the Ha Thuong mining site in 
Dai Tu district, Thai Nguyen province (Vietnam). The control plants were collected at 
different places in the site of Vietnam Academy of Science and Technology, in Hoang Quoc 
Viet Street, Cau Giay district, Hanoi, Vietnam. All samples were identified by Prof. Tran Huy 
Thai, Institute of Ecology and Biological Resources, Vietnam Academy of Science and 
Technology. Voucher specimens were deposited in the Department of Bioactive Products, 
Institute of Marine Biochemistry, Vietnam Academy of Science and Technology. 
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Fallopia x bohemica rhizomes were collected in the department of Ain (Rhône-Alpes region, 
France) and then vegetatively regenerated in greenhouse. Initial identification was carried out 
by Florence PIOLA from laboratory LEHNA (UMR CNRS 5023, Université Lyon1). 
 
Bacterial and growth conditions 
The tested bacteria were various Stenotrophomonas maltophilia strains: 502, 0366, K279A, 
PierC1, BurA1 and BurE1. Among them, 502, 0366 and K279a were obtained from clinical 
samples (Avison et al. 2001) while the remaining strains were isolated from soils in France 
(PierC1) and Burkina Faso (BurA1 and BurE1) (Youenou et al. 2015). These strains also 
differed in their antibiotic resistance profiles. 
Bacterial strains were grown in nutrient agar medium (BD Co., USA), and incubated at 28oC 
for 24 h. A concentration of 0.8 McFarland (108 CFU/mL) in sodium chloride 0.9% of each 
strain was obtained using a densimeter (bioMerieux Inc., USA). These suspensions were then 
diluted in nutrient broth in order to obtain stock solutions containing 106 CFU/mL. 
 
Preparation of plant extracts 
Phytochemical study was done at the Centre d'Etude des Substances Naturelles (CESN), 
University Lyon 1. The dried root of Pteris vittata L. and Fallopia x bohemica were pulverized 
and extracted three times with solvent mixture of MeOH and distilled water 1:1 (v/v) then with 
MeOH 100% (1 ml of solvent for 10 mg of plant material). These two extracts were combined 
and MeOH was removed under reduced pressure (Büchi 461 Water Bath, Switzerland) to give an 
initial hydro-methanolic fraction (HMF). The extracts was then transferred into a separatory 
funnel and partitioned against equal volumes of DCM to afford 2 fractions: aqueous fraction (AF), 
DCM fraction (DF). All extracts were then concentrated under reduced pressure and conserved at 
-20oC until analysis and testing. 
 
Chemical analysis of extracts and fractions  
UHPLC-DAD-ESI/QTOF analysis were performed on an Agilent Infinity® 1290 system 
(Agilent Technologies®, Santa Clara, CA, USA) coupled to a DAD (Diode Array Detector) 
and equipped with a QTOF (Quadrupole Time-of-Flight) 6530 mass spectrometer controlled 
by MassHunter® software (Agilent Technologies®, Santa Clara, CA, USA). The analyte 
separation was carried out on a Poroshell® 120 column (100 mm x 3.0 mm i.d., 2.7 μm) with 
a flow rate of 1.2 mL/min. The following gradient was run at 40 ºC using 0.4% aqueous 
formic acid (solvent A) and acetonitrile (solvent B): 0 min, 1% B; 1.5 min, 1% B; 12 min, 
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15% B; 15 min, 100% B; 15.5 min, 100% B. The signals were detected at 4 wavelength λ 
254, 280, 320 and 360 nm. The ESI source was optimized as follows: positive and negative 
ionization mode in auto-MSMS, scan spectra from m/z 100 to 3000, capillary voltage 2.5 kV, 
nozzle voltage 2 kV, fragmentor 120 V, fixed collision-induced dissociation (CID) energy at 
20 eV. Nitrogen was used as the nebulizing gas with a flow rate of 11 L/min and a 
temperature of 310°C at 40 psi. 
  
Minimum inhibitory concentration (MIC) determination 
The antibacterial activities of crude fractions extracted from P. vittata L. and F x bohemica 
dried roots were evaluated by means of the micro-dilution assay (Eloff, 1998; Siwe Noundou 
et al. 2014) against the 6 above-mentioned bacterial strains of S. maltophilia. Stock solutions 
of all the extracts (80 mg/ml) were prepared in 20% dimethylsulfoxide (DMSO)/water. Two-
fold serial dilutions were made with DMSO 20%. Then these solutions were prepared in 
Nutrient Broth (NB) to finally reach concentrations between 31.25 and 4000 μg/ml in DMSO 
5%. 100 μl of each solution was first introduced to a 96-well microtiter plate (one 
concentration in one row). Equal volumes (100 μl) of bacterial suspension grown overnight 
yielding an approximate inoculum size of 106 colony forming units (CFU)/mL in NB was 
added to the wells. The final concentrations of each fraction in wells were ranging from 
15.625 to 2000 μg/ml with a final concentration of DMSO at 2.5%. The plates were sealed 
and incubated at 28 oC for 24 h. Bacterial growth was indicated by determining the OD of the 
solution in each well at 600 nm. The minimum inhibitory concentration (MIC) was 
determined as the lowest concentration at which the bacterial growth was inhibited over 90%. 
Triplicate wells were done and data were then averaged. In cases where complete inhibition 
occurred even at the lowest concentration (15.625 μg/ml), further serial dilutions were made 
until a MIC endpoint was reached. Sulfamethoxazole (Sigma-Aldrich Corporation, USA) (at 
concentrations of 20 and 40 mg/ml) was used as the positive antibacterial control. DMSO at 
2.5% in NB and sterile NB were used as positive and negative controls of growth 
respectively. At this percentage DMSO had no effect on bacterial growth. 
 
Efflux pump inhibitory (EPI) activity evaluation 
The MIC of the tested antibiotic was determined by 2-fold serial broth microdilution in 96-
well plates in the presence or absence of each extract at the indicated concentration which was 
4-fold lower than its MIC determined in the above-mentioned test to prevent from any 
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intrinsic antimicrobial activity. The antimicrobial agent used was gentamicin (Duchefa 
Biochemie B.V., Netherland) at final concentrations varying from 0.625 to 320 μg/ml. Each 
well contained 5 μl of antibiotic, 5 μl of extract, 90 μl of NB medium and 100 μl NB 
inoculum consisting of 106 CFU/ml. The microtiter plates were incubated at 28 oC for 24 h 
before the results were recorded. Bacterial growth was determined by measuring OD of 
solution in each well (TECAN Infinite® 200 Pro, Switzerland). MIC changes of 4-fold or 
greater are considered significant. The combination of gentamycin and the commercial efflux 
pumps inhibitor, phenylalanine-arginine β-naphthylamide (PAβN) (Sigma-Aldrich 
Corporation, USA) at concentration of 25 μg/ml was used as positive control. Anthraquinone 
derivatives (emodin, physcion, sennidin A and B) which were assayed for their EPI activities 




Chemical composition of fractions 
The detailed chemical composition of fractions is shown in Table 1. These analyses show that 
the partitioning between aqueous and DCM phases were good for both plants, even though for 
P. vittata L., DF did not contain many compounds, qualitatively and quantitatively. Catechic 
tanins were detected in both aqueous fractions, whereas hydroxycinnamic derivative were 













Table 1. Chemical compostion of AF and DF of Pteris vittata L. and Fallopia x bohemica 
 Pteris vittata L. Fallopia x Bohemica 
Aqueous 
fraction 
Procyanidin trimer A-type a 
Procyanidin digallate isomer A-typea 
Procyanidin digallate dimer A-typea 
Procyanidin digallate isomer A-typea 
4- caffeoylquinic acid 
3- caffeoylquinic acid 
p-coumaroyl pentoside 
trans-Piceid and its isomer a 
trans-Resveratrol a 
Oxyresveratrol glucoside a 
Procyanidin tetramer 
Procyanidin trimer 





Alkyl benzen sulfonates (surfacting 
agents) a,c 
Diterpene a,b 
Benzoic acid derivative a,b 
Emodin a 
Emodin dianthrone and its isomer a 
Torosachrysone a 
Physcion a 
Fallopion dianthrone and its isomer 
trans-Resveratrol 
a Major constituent 
b Uncertain chemical formula due to poor ionization 
c Uncertain origin (probably pollutant) 
 
 
Minimum inhibitory concentration (MIC) determination 
In this study, the antibacterial effects of extracts obtained from dried roots of Pteris vittata L. 
and Fallopia x bohemica were evaluated on Stenotrophomonas maltophilia strains 502, 0366, 
K279A, PierC1, BurA1 and BurE1 by determining MIC of each extract. The results showed 
that the MICs of extracts were almost higher than or equal to 2000 μg/ml (Table 2). F. x 
bohemica DF could not be diluted to reach the concentration of 2000 μg/ml in DMSO 20%, 
so the maximum concentration tested in this case was 1000 μg/ml. However, DF and HMF of 
this plant exhibited noteworthy antibacterial activity against strain 0366 with MIC of 31.25 




Table 2. Antibacterial activities on different Stenotrophomonas maltophilia strains (MIC 
expressed in μg/ml) of P. vittata L. and F x bohemica fractions obtained from the extraction 
using two solvents i.e. water (H2O) and dichloromethane (DCM). 
 
Samples Clinical strains Environmental strains 
Plant Fraction 502 0366 K279a PierC1 BurA1 BurE1 
Pteris 
vittata L. 
AF NA >2000 >2000 >2000 >2000 >2000 
DF >2000 >2000 >2000 >2000 >2000 >2000 
HMF >2000 2000 >2000 >2000 >2000 >2000 
Fallopia 
bohemica 
AF >2000 >2000 >2000 >2000 >2000 >2000 
DF >1000 31.25 >1000 >1000 >1000 >1000 
HMF >2000 15.625 >2000 >2000
 >2000 >2000 
 
 
Efflux pump inhibitory (EPI) activity evaluation 
Regarding the EPI assay, we initially screened strains resistant to ATB that potentially harbor 
an efflux pump mechanism of resistance. The MICs of gentamicin decreased in presence of 
PAβN (a known RND efflux pump inhibitor) at 25 μg/ml for 3 strains: K279a, BurA1 and 
BurE1 (Table 3). For the 3 remaining strains (502, 0366, PierC1), PAβN did not reduce 
gentamicin MIC, so they were considered as resistant to antibiotic by harboring different 
mechanism from over-expressing efflux pumps and the EPI test was not implemented on 
these organisms.  
 
Table 3. MICs (μg/mL) of gentamicin (GEN) various S. maltophilia strains (concentrations range 
from 2.5 to 320 μg/mL) in absence and presence of phenylalanine-arginine β-naphthylamide 
(PAβN) at a concentration of 25 μg/mL. 
 
 
502 0366 K279a PierC1 BurA1 BurE1 
GEN 20 5 80 10 40 320 
GEN+PAβN > 80 20 40 10 20 80 
 
 
Based on the results of MIC of each extract (Table 2), the MICs of most extracts were higher 
than or equal to 2000 μg/ml for 3 strains K279a, BurA1 and BurE1, so the final concentration 
of these extracts used for EPI test was 250 μg/ml. The results showed that the MIC of 
gentamicin was reduced twice in presence of P. vittata L. DF and F x bohemica HMF for 
BurE1 (Table 4). The F x bohemica DF exhibited the most noteworthy activity by reducing 
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the MIC of gentamicin 4 times for BurA1 and 8 times for BurE1. As MIC changes of 4-fold 
or greater were considered significant, we continued to conduct the EPI test with 2-fold 
dilution for only F x bohemica DF (125 μg/mL). The results showed that the activity of F x 
bohemica DF was lowered (Table 4, bold print) but it was still remarkable due to a 4-fold 
decrease in gentamicin MIC for BurE1. Hence, we evaluated the activity of F x bohemica 
DCM at a 2-fold lower concentration (62.5 μg/ml). At this concentration, this fraction reduced 
gentamicin MIC only twice, so we did not continue to conduct the EPI test on this extract. All 
detailed results are shown in Table 4.  
 
Table 4. Reduction of gentamicin MIC in presence of 6 extracts of Pteris vittata L. and  
Fallopia x bohemica. 
 (1) K279a, (2) BurA1, (3) BurE1, (X) extract did not reduce MIC. 
  
On the other hand, emodin and physcion were detected in F x bohemica DF, and as they are 
commercially available, we tested them for their EPI activity in order to evaluate the 
contribution of these compounds to the observed activities. Besides, we also evaluated the EPI 
activity of 2 compounds – sennidin A and sennidin B – which owned the same dianthrone 
structure as emodin dianthrone and fallopion detected in DF of F. x bohemica. The 
concentration used was 30 μg/ml which was roughly estimated as the concentration of these 
type of compounds in the extract. The results indicated that 3 compounds emodin, sennidin A 
and sennidin B exhibited the same ability to reduce gentamicin MIC by 2-fold for K279a and 
BurE1 while physcion had no effect. In addition, at this concentration, all 4 compounds did 




The antibacterial activity of plant extracts varied with the tested strains. Stenotrophomonas 
maltophilia 0366 was significantly more sensitive to the DF and HMF of F x bohemica than the 
Concen-
tration 
Pteris vittata L. Fallopia x bohemica 
AF DF HMF AF DF HMF 
250 μg/ml (X) 2-fold for (3) (X) (X) 
4-fold for (2) 
8-fold for (3) 
2-fold 
for (3) 
125 μg/ml     
2-fold for (1), (2) 
4-fold for (3) 
 
62.5 μg/ml     2-fold for (1), (3)  
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others. These variations may be due to genetic differences between the micro-organisms but no 
explanation could be given for the fact that only strain 0366 seemed to be sensitive to these 
extracts. The antibacterial effect of F x bohemica on strain 0366 could be ascribed to the 
presence of the lipophilic compounds since aqueous fraction did not display any activity. 
Typically, resveratrol has long received global attention due to its numerous benefits for health. 
This stilbene showed significant effect on Gram-positive bacteria with MIC values varying 
from 50 to 200 μg/ml, and MIC >400 μg/ml on most of Gram-negative micro-organism tested 
(Paulo et al. 2010; Hwang and Lim 2015). Though this compound and its derivatives were 
more abundant in aqueous fraction, suggesting that they were not responsible for this 
antimicrobial activity. Contrariwise, the presence of torosachrysone and emodin in DCM 
fraction could support this antimicrobial activity though they are more active on Gram-positive 
strains (Beattie et al. 2010; Lee et al. 2013). 
Generally, the extracts showed weak antibacterial effect on the tested S. maltophilia strains. This 
was not surprising because on one hand Gram-negative bacteria are less sensitive to plant extracts 
than Gram-positive ones and on the other hand there were many studies reporting the multidrug 
resistance of these particular micro-organisms. Actually, S. maltophilia has the ability to adhere to 
foreign materials such as medical implants and catheters forming a biofilm that creates natural 
protection against host immune defenses and different antimicrobial agents (de Oliveira-Garcia 
et al. 2003). In fact, S. maltophilia has intrinsic or acquired resistance mechanisms to several 
antibiotic classes. Many strains of S. maltophilia possess efflux pumps, which confer further 
resistance to multiple antibacterial classes such as tetracycline, erythromycin or quinolones 
(Alonso et al. 2000; Zhang et al. 2001). 
Regarding the EPI activity, the DF of Pteris vittata L. reduce the gentamicin MIC only on 
BurE1 and this was not significant. In addition, its chemical composition was not 
successfully identified so that we cannot predict the active constituents exhibiting this slight 
EPI activity. The DF of F x bohemica was the most potent extract which reduced 
gentamicin MIC on all tested strains at 250 µg/mL (K279a, BurA1 and BurE1) though this 
was not significant for K279a. This effect can be ascribed to emodin which was reported as an 
efflux pump inhibitor: specifically, this compound was able to reduce both MICs of 
amoxicillin and expression of hefA mRNA which encoded a member of the active efflux 
system in Helicobater pylori (Huang et al. 2015). Emodin was also described as a strong 
inhibitor of P-gp in MDR1-MDCKII and Caco-2 cells (IC50=9.42 μM) (Li et al. 2014) and it 
could inhibit the expression of ABCG2, overcoming chemoresistance on side population cells 
of gallbladder carcinoma (Li et al. 2013). Concerning the 4 pure compounds tested, the EPI 
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activity of emodin, sennidin A and sennidin B was comparable to that of PAβN at 25 µg/mL on 
K279a. Besides, the activity of sennidin A and B indicate that the emodin dianthrone and 
fallopion may also exhibit this effect, since they present comparable structure. The positive 
result for emodin is in accordance with previous data. However, the EPI activity of each 
compound was not significant so it is necessary to repeat the test at higher concentrations.  
 
CONCLUSION AND PERSPECTIVES 
 
We have screened bacterial strains which were resistant to antibiotic by potentially expressing efflux 
pumps. The extracts as well as the metabolites which exhibited the efflux pump inhibitor activity 
were also preliminarily determined. All of tests that we used in this work are helpful to shorten 
the study period and should be confirmed by further studies. For example, it is advised to 
examine the expression level of efflux pump genes of the tested strains using quantitative real-
time reverse transcription-PCR (qRT-PCR). It is also recommended to isolate the main 
components from each extract through bio-guided fractionation and evaluate separately their 
activity in order to exactly determine the active constituents which are antibacterial agents 



























L’objectif de ma thèse consistait à évaluer les conséquences d’une adaptation 
métabolique des plantes aux stress métalliques sur les communautés rhizosphériques du sol, 
incluant les bactéries présentant un phénotype MDR, dans 2 contextes de sols contaminés aux 
métaux.  Une première étude a ainsi été menée dans un contexte de phytoremédiation de sites 
miniers au Vietnam et une seconde dans un contexte de reconversion de sols agricoles pour la 
production de plantes bioénergétiques en France, ces derniers sols étant contaminés par la 
redéposition atmosphérique d’activités métallurgiques avoisinantes. 
Nous nous proposons donc de discuter les difficultés d’interprétation de données issues 
d’expérimentation de terrains, d’interpréter les principaux résultats obtenus sur la base des 
questions scientifiques initialement posées et de dégager des pistes permettant de poursuivre 
ces travaux. 
 
 i) Biais inhérents aux études in situ 
Notre stratégie expérimentale, consistant à se placer dans des contextes réalistes de stress 
métallique pour comprendre l’impact des métaux sur la plante et en retour l’impact des 
modifications du métabolisme végétal sur les communautés bactériennes associées à la plante, 
s’accompagne de biais rendant difficile la mise en lien direct des observations biologioques et 
le rôle de la pression métallique du fait de la présenec de différents facteurs confondants. 
Ainsi sur chacun des sites expérimentaux les sols échantillonnés diffèrent non seulement par 
leur teneur totale en métaux mais également par un certain nombre de paramètres tels que le 
pH ou la matière organique, paramètres susceptibles d’avoir eu également un impact direct ou 
indirect sur le métabolisme végétal et sur les communautés bactériennes. Par ailleurs, les 
données disponibles sur les teneurs en métaux de chacun des sites sont des données de 
concentrations totales. Dans des matrices complexes comme les sols où différents constituants 
sont susceptibles de complexer ou modifier la spéciation des métaux, il est nécessaire soit de 
comparer des sols se différenciant que par les teneurs en métaux ou d’avoir une estimation des 
concentrations biodisponibles en métaux. Malheureusement, les sites étudiés étaient trop 
variables au regard de leurs caractéristiques physico-chimiques et/ou structurales et les 
mesures de biodispobilités partiellement disponibles.  
Afin de pouvoir mieux cerner le rôle réel des ETM sur le métabolisme secondaire des plantes 
et sur les communautés bactériennes du sol, une stratégie d’échantillonnage selon un gradient 
de contamination, couplée à une analyse plus exhaustive de l’ensemble des caractéristiques du 
milieu pourrait être réalisée. Il est également important de disposer sur tous les sites d’un vrai 
« sol nu » i.e sol de mêmes charactéristiques physico-chimiques que le sol rhizosphérique 
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mais hors influence de la plante. Nos résultats ont par ailleurs montré l’influence de la saison. 
Il conviendrait ainsi de réaliser nos échantillonnages à différentes périodes de l’année afin 
d’intégrer d’une part les données climatiques et d’autre part la phase du cycle végétatif selon 
les différents modèles de plantes étudiés. Ce dernier point est particulièrement important pour 
une plante telle que le miscanthus, plante qui présente des différences d’accumulation et de 
translocation des métaux selon qu’elle est en début de croissance ou en période de sénescence.  
Une stratégie d’expérimentation en mésocosmes pourrait par ailleurs permettre de tester 
l’effet d’un ou de plusieurs paramètres. Ainsi, l’effet de différents métaux, et celui de 
différentes doses pourraient ainsi être suivis au cours du temps et simultanément sur plusiers 
modèles de plantes. Similairement des études en conditions simplifiées sont nécessaires afin 
de pouvoir rendre compte de l’effet des composés métaboliques différentiellement exprimés 
par la plante, en condition de stress couplés à l’effet des métaux sur les communautés 
bactériennes.  
 
ii) Les ETM conduisent-ils à des modifications de la production des métabolites 
secondaires des plantes se développant sur des sols contaminés ? 
Nos résultats indiquent que la contamination par différents types de métaux (dont Cu 
et Pb plus particulièrement) a entrainé une altération de la production des métabolites 
secondaires des racines, de tiges et des feuilles de la plante hyperaccumulatrice Pteris vittata. 
Concernant les racines, des tendances similaires de changements métaboliques ont pu être 
mises en évidence dans un contexte de pollution au Zn et Pb. De même, les profils 
métaboliques des parties souterraines (racines et rhizomes) de Miscanthus x giganteus sont 
différents selon que la plante s’est développé sur un sol agricole plus ou moins fortement 
contaminé en Pb, Cd et Zn. L’impact de stress métalliques sur le métabolisme secondaire des 
plantes reste peu exploré, et nos résultats sont les premiers dans ce domaine utilisant une 
approche par profilage métabolique. 
Malgré les biais préalablement mentionnés et liés aux études in situ,  les modifications 
de profils métaboliques et les composés impliqués dans ces modifications peuvent être mise 
en lien avec un effet des ETM. Tandis que les composés augmentés dans les parties 
souterraines des deux plantes examinées sont majoritairement des dérivés de l’acide 
chlorogénique (acide 3-O-caffeoyl quinique et acide 3-O feruloyl quinique), les dérivés de 
tanin catéchiques sont spécifiquement trouvés en proportions plus élevées au niveau des 
racines de Pteris vittata sous pression métallique. Ces deux types de composés possèdent des 
propriétés antioxydantes et la capacité de piéger les radicaux libres contribuant ainsi à limiter 
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le stress oxydant généré par les ETM. Par ailleurs, la surproduction des tanins catéchiques 
(proanthocyanidines de type A) connus pour leur capacité à chélater les métaux, est unique 
chez Pteris vittata et participe peut-être à l’accumulation des ETM dans les racines, et à 
l’adaptation de cette plante au stress métallique. Le Cu est accumulé majoritairement dans les 
racines et moins dans les parties aériennes (tiges et feuilles) suggérant également une 
propriété d’hyperaccumulation du Cu de cette plante, propriété qui n’a jusqu’alors pas été 
explorée.  
Au niveau des parties aériennes, nous n’avons étudié que le changement pour Pteris 
vittata et avons mis en évidence la surproduction des composés phénoliques connus pour leurs 
activités anti-oxydantes : les flavones di-C-glycosylées et les flavonols 3-O-glycosylés. 
Pour conclure sur ce point, il est intéressant de noter que pour les 2 plantes étudiées 
des dérivés de l’acide chlorogénique ont été retrouvés en proportions augmentées dans les 
racines malgré des contextes de nature de sols et de pollutions métalliques très contrastés, 
sans compter sur le fait que ces deux plantes sont fortement éloignées phylogénétiquement. 
Ceci laisse à penser que ce composé joue un rôle dans l’adaptation de la plante au stress 
métallique, ce qui pourrait se traduire par la sélection de microbes spécifiques dans la 
rhizosphère ayant des propriétés bénéfiques pour favoriser l’adaptation des plantes à ce stress 
par exemple. 
 
iii) Quels sont les effets combinés de la contamination en ETM et de la modification du 
métabolisme secondaire des plantes sur les communautés bactériennes rhizosphériques 
(incluant les (multi)résistants) ?  
De façon générale, nos résultats montre un impact plus ou moins important des ETM 
sur la diversité et la richesse spécifique des communautés bactériennes des sols étudiés. 
En ce qui concerne la diversité et la structure des communautés bactériennes, nos 
résultats suggèrent sur le site de Ha Thuong que le Cu à un niveau très élevé (10 fois la limite 
autorisée) diminue la diversité et la richesse bactérienne. Cependant ce contexte de forte 
contamination intervient dans un milieu caractérisé par un pH acide et une très faible teneur 
en matière organique. Par conséquent les caractéristiques observées pour ces communautés 
bactériennes sont la conséquence d’un effet combiné de ces contraintes environnementales, le 
pH étant un paramètre fort dans le contrôle de la structure des communautés bactériennes (e.g. 
Rousk et al. 2010; Tripathi et al. 2012; Kim et al. 2016). Pour des niveaux de pollution 
moindres comme sur les sites de Trai Cau et de Courcelles les Lens, les différences dans la 
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diversité des communautés rhizosphériques de Pteris vittata et de Miscanthus x giganteus 
s'expliquent par un effet saison ou un effet plante plutôt que par la présence des ETM.  
Nos données ont mis en évidence que la communauté bactérienne du sol nu minier de 
Ha Thuong fortement pollué au Cu se compose principalement de Proteobacteria et de 
Nitrospira appartenant respectivement aux genres Acidothiobacillus et Leptospirillum, deux 
genres qui n'ont pas été détectés dans les 3 autres communautés rhizosphériques. D’autre part, 
l'effet de Pteris vittata sur les communautés bactériennes du sol se traduit par la présence en 
proportion élevée de certains phyla (Verrucomicrobia et Gemmatimonadetes) et de certains 
genres (Gp2, Gp3, Gp4, Gp6 d'Acidobacteria, Rhizomicrobium, Thibacter, Cupriavidus, 
Bacillus, Pseudomonas) dans les sols couverts par cette plante. Parmi eux, Cupriavidus connu 
comme un genre très résistant aux ETM est le seul genre spécifiquement associé à la 
rhizosphère de P. vittata qui est augmenté dans les sites miniers de Ha Thuong et de Trai Cau. 
Cet enrichissement semble ainsi indiquer l’effet des métaux sur la structure des communautés 
bactériennes. De même, nous avons constaté un enrichissement de certains genres connus 
comme pathogènes opportunistes de l’homme, notamment Ralstonia, Acinetobacter, 
Burkholderia et Mycobacterium au sein des sols rhizosphériques pollués de P. vittata, et la 
sélection de Stenotrophomonas et Pseudomonas dans les sols agricoles contaminés en ETM et 
sous culture de Miscanthus x giganteus. D’autre part, nos données sur la microflore 
hétérotrophe cultivable ont montré la présence des espèces appartenant au Burkholderia 
cepacia complex et à Ralstonia pickettii trouvées également par l’approche métagénomique 
au sein des communautés rhizosphériques de P. vittata dans les sols pollués. L’absence de 
bactéries résistantes au Zn au sein de la rhizosphère de P. vittata provenant du sol le plus 
contaminé en ce métal (Trai Cau), et le fait que ces dernières soient présentes dans la 
rhizosphère de tous les autres sols analysés (contaminés ou non) et également dans le sol non 
rhizosphérique contaminé au Zn, suggère un effet de contre-sélection exercé par la plante sur 
certaines populations.  
Des analyses fonctionnelles des communautés bactériennes et des études plus 
approfondies sur les mécanismes cellulaires mis en jeu chez les espèces (multi)résistantes, 
dont les pathogènes opportunistes, sont nécessaires pour mieux comprendre les processus de 
colonisation de la rhizosphère dans ce contexte de multicontamination aux métaux. Une piste 
à explorer est celle du rôle des pompes à efflux et de l’avantage qu’elles confèrent aux 
bactéries pour la gestion des métaux mais également des divers composés produits par la 
plante. Ce rôle des pompes à efflux dans la gestion de ces derniers a ainsi été mis en évidence 
chez Acinetobacter baumannii dans le cas de la résistance à la berbérine (Tiwari et al. 2015), 
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chez Stenotrophomonas maltophilia avec l’implication de la pompe SmeDEF dans la gestion 
de certains flavonoïdes (naringénine, phlorétine, génistéine, apigénine et quercétine) lors de la 
colonisation de la rhizosphère de certaines plantes (García-León et al. 2014) ou du 
phytopathogène Erwinia chrysantemi dont les pompes Mdt sont induites et impliquées dans 
l’efflux des tannins pour contrer leur toxicité lors de l’invasion des tissus végétaux (Pletzer 
and Weingart 2014). Les pompes Mdt de Escherichia coli et Salmonella enterica peuvent 
prendre en charge le Zn et le Cu participant ainsi à la résistance à ces ETM (Lee et al. 2005). 
Par ailleurs les pompes à efflux sont susceptibles de jouer un rôle dans la détoxication intra-
cellulaire en réponse à un stress oxydant tel que celui occasionné par des modifications de pH 
ou de température qui occasionnent des altérations de la membrane i.e. cas des pompes Emh 
et Acr-Tol chez Pseudomonas fluorescens et Acinetobacter baumannii, respectivement 
(Srinivasan et al. 2015). 
  
iv) Existe-il un effet des métabolites secondaires de la plante sur la modulation de 
la résistance aux antibiotiques ?  
 Dans cette thèse nous avons examiné de manière préliminaire l’impact d’extraits et de 
métabolites de plantes colonisant des sites contaminés sur des souches Gram négatif 
résistantes aux antibiotiques et exprimant potentiellement des pompes à efflux de la famille 
des RND. Le bioessai, que nous avons mis au point, a permis d’obtenir quelques résultats 
encourageants. Nos données ont ainsi montré que la fraction dichlorométhane des extraits 
racinaires de Fallopia x bohemica présente une activité IPE notable à 250 µg/mL sur les 
souches de S. maltophilia K279A, BurA1 et BurE1. En outre, l’activité IPE de certains 
composés purs retrouvés dans cette fraction riche en dérivés anthracéniques telle que 
l’émodine, ou des dérivés de ces derniers tels que les sennidines A et B à 30 µg/mL est 
comparable à celle de l’inhibiteur de pompe à efflux PAβN à 25 µg/mL, suggérant l’activité 
IPE potentielle de ces métabolites. Ainsi tous les tests effectués ont contribué à la mise au 
point d’une méthode rapide et adaptée à l’évaluation d’extraits complexes ou de composés 
isolés. Il conviendra cependant de les confirmer par d'autres études. Par exemple, il pourrait 
être intéressant de confirmer l’implication des pompes à efflux par une étude du niveau 
d'expression des gènes en utilisant une PCR quantitative en temps réel (RT-PCR). Il est 
également souhaitable d'isoler les composants principaux de chaque extrait par 
fractionnement bio-guidé et d'évaluer séparément leur activité afin de déterminer exactement 
les constituants actifs susceptibles d’agir comme agent antibactérien et/ou inhibiteur de 






Un certain nombre de travaux nous semblent essentiels à poursuivre pour mieux 
analyser l’intéraction triangulaire entre les ETM, les plantes et les populations bactériennes 
associées. Je propose ainsi les pistes suivantes : 
 
 (1) notre analyse métabolomique nous a permis d’évaluer qualitativement les 
modifications du métabolisme secondaire de plantes sous stress métalliques et certains 
métabolites discriminants ont été cités et annotés de façon putative en utilisant les bases de 
données spectrales (UV, spectres de masse). Une étape de purification, d’isolement et de 
confirmation de l’identité de ces métabolites par des méthodes plus précises telle que la RMN 
(spectrocopie de Résonance Magnétique Nucléaire) serait nécessaire afin d’établir un lien 
entre leur sous- ou sur-production chez la plante et la réponse au stress métallique. Disposer 
de ces composés à l’état purifié permettrait in fine d’évaluer leur impact direct sur les 
communautés bactériennes associées à la plante et en retour de déterminer le rôle de certaines 
populations bactériennes dans la réponse adaptative de la plante. 
 
(2) nous avons obtenu des résultats prometteurs sur l’activité de certains extraits 
végétaux sur des souches de l’espèce S. maltophilia potentiellement MDR et dotées des 
pompes à efflux. Il serait donc intéressant de poursuivre l’évaluation des activités 
antimicrobiennes et IPE de ces composés purs surproduits, et des extraits végétaux provenant 
du sol pollué ou témoin sur les souches MDR isolées, afin de définir plus finement le lien 
potentiel entre contamination en ETM et modulation de la résistance aux ATB. Par ailleurs, la 
mise en évidence de la synthèse de métabolites secondaires susceptibles de présenter des 
activités antimicrobienne, IPE ou antioxydante est susceptible de présenter un intérêt dans le 
domaine de la santé débouchant sur le développement des nouvelles thérapeutiques comme 






 (3) d’autre part, une analyse fonctionnelle des gènes d’efflux par une approche de 
metatranscriptomique (i.e extraction de l’ARNm total du sol afin de quantifier les ARNm des 
familles de pompes) pourrait permettre d’évaluer l’implication des pompes à efflux et plus 
particulièrement des pompes RND dans la prise en charge des métabolites de plantes et 
d’établir le lien entre ces pompes et leurs hôtes bactériens i.e. implication d’espèces 
pathogènes opportunistes. En outre sur la base de nos jeux de données de Metabarcoding il 
sera possible d’effectuer une analyse bioinformatique de type PICRUSt (Phylogenetic 
Investigation of Communities by Reconstruction of Unobserved States) permettant d’évaluer 
la diversité fonctionnelle potentielle en extrapolant les fonctions associées aux différents 
OTUs et ainsi évaluer si des espèces fortement dotées en gènes codant des pompes à efflux 
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Annexe 1. Abondances des bactéries hétérotrophes cultivables totales et des bactéries résistantes aux 
antibiotiques et aux métaux utilisant (valeurs sur milieu de culture en présence de PAβN) ou non 




TSA x 105 CIP x 104 GEN x 104 SMX x 104 TET x 104 Cd x 103 Zn x 104 
USTH 
(témoin) 

























TSA x 103 






0 0 0 0 0 0 
Ha 
Thuong 
H-DL 92 (±36.2) 0 0 0 0 0 0 
































































































































































Site Echantillon Cd x 103 Cd + PAβN x 103 Zn x 104 Zn + PAβN x104 
 




T-PV 0.16 (±0.18) 0.35 (±0.61) 0.00 0.00 



















Annexe 2. Identification par séquençage de l’ADNr 16S des isolats résistants aux antibiotiques et aux 
ETM sélectionnés à partir des échantillons de sols (U PV1 : sol rhizosphérique P. vittata site témoin ; 
H-PV : sol rhizosphérique P. vittata site Ha Thuong ; T-PV : : sol rhizosphérique P. vittata site Trai 
Cau ; T-PC : : sol rhizosphérique P. calomelanos site Trai Cau) 
 
 
 
 
 
